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La présence de composés toxiques à l’entrée des opérations d’épuration induit des problèmes en 
terme de traitement par des procédés biologiques. Ces phénomènes sont accentués par une 
variation temporelle de la composition en toxique (sorte de toxique et concentration) et donc de 
la toxicité des effluents industriels. L’objectif de ce travail est de concevoir un procédé hybride 
basé sur un couplage bioréaction/adsorption/séparation membranaire. Une étude des 
phénomènes découplés, puis des différentes interactions a permis de caractériser les différentes 
synergies au sein du bioréacteur à membrane hybride (BAM-H). Ainsi, l’étude de l’adsorption 
d’un composé toxique dans un milieu biologique a montré la possibilité de bio-régénérer le 
charbon actif et de limiter l’inhibition de la biomasse. L’ajout de charbon actif lors de la filtration 
d’un milieu biologique permet de limiter le colmatage des membranes. L’étude du BAM-H a alors 
montré qu’il était possible de traiter un effluent industriel par voie biologique sans période 
d’acclimatation de la biomasse et sans engendrer de colmatage de la membrane, contrairement à 
un bioréacteur à membranes conventionnel. Les mécanismes de dégradation du composé toxique 
testé ont été précisés et comparés par rapport à un réacteur à boue activée. Ce travail a permis de 
caractériser et de dégager les avantages du BAM-H par rapport aux différents procédés de 
traitement des effluents industriels, notamment le bioréacteur à membrane. 
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La ressource en eau est une véritable richesse, à la fois précieuse, fragile et limitée, qui doit faire 
l’objet d’une gestion cohérente et rationnelle. Indispensable à la vie et à toute activité 
économique, l’eau est utilisée pour des usages domestiques, industriels ou agricoles qui requièrent 
tous en abondance une eau de qualité. Mais au cours de ses diverses utilisations, l’eau est souvent 
polluée. Son rejet au milieu naturel sous forme d’effluents plus ou moins fortement pollués peut 
engendrer à court ou long terme des conséquences graves, tant pour la santé et l’hygiène publique 
que pour l’environnement et avoir des répercussions économiques non négligeables. Le 
traitement des eaux résiduaires urbaines, agricoles et industrielles prend alors une place de plus en 
plus importante en regard des problèmes liés à l’environnement. 
 
Si la pollution domestique des ressources est relativement maîtrisée ou définie, les rejets 
industriels sont, au contraire, caractérisés par leur très grande diversité suivant l'utilisation qui est 
faite de l'eau au cours du processus industriel. Selon l'activité industrielle, des pollutions très 
diverses sont retrouvées, telles que :  
• des matières organiques et des graisses (abattoirs, industries agroalimentaires...), 
• des hydrocarbures (industries pétrolières, transports), 
• des métaux (traitements de surface, métallurgie), 
• des acides, bases, produits chimiques divers (industries chimiques, tanneries...), 
• des eaux chaudes (circuits de refroidissement des centrales thermiques), 
• des matières radioactives (centrales nucléaires, traitement des déchets radioactifs)... 
 
Les industries chimiques et pétrochimiques sont génératrices de déchets liquides chargés en 
matière organique difficilement biodégradable et parfois toxique. Le traitement de ces déchets 
liquides est basé sur des étapes successives de séparation (cassage, déshuilage, traitement physico-
chimique par coagulation, décantation, membranes) et d’épuration biologique (lits bactériens, 
biofiltres, procédé à boues activées). Dans toutes ces filières, l’amélioration partielle de la qualité 
des déchets liquides s’accompagne d’une production de déchets solides (boues) qu’il est 
nécessaire de stocker et d’incinérer. 
Dans les déchets liquides industriels peuvent être présents une large gamme de composés 
toxiques ou inhibiteurs de l’activité biologique (Berné et Cordonnier, 1991). Par exemple les 
dérivés phénoliques posent des problèmes et perturbent les procédés de traitement biologique. 
Ces composés toxiques, comme les composés lentement biodégradables, sont concentrés dans les 




La particularité des bioréacteurs à membrane (BAM) par rapport aux autres filières biologiques de 
traitement tient à la filtration sur membrane. Ce type de séparation confère au procédé des 
avantages de qualité, de fiabilité et de compacité et permet d’envisager des modes de 
fonctionnement différents de ceux des boues activées. L’intérêt des bioréacteurs à membrane par 
rapport à un procédé biologique classique a été démontré, par exemple, pour le traitement d’eaux 
industrielles contenant de l’huile, des graisses et du phénol (Zaloum, 1994 ; Scholz, 2000). 
 
Une des solutions utilisée dans les procédés conventionnels pour améliorer la dégradation des 
composés difficilement biodégradables, consiste à ajouter des adsorbants dans le réacteur 
biologique (De Jonge et al., 1996). Les composés lentement biodégradables ou toxiques 
s’adsorbent sur les particules adsorbantes et sont alors maintenus en contact plus longuement 
avec la biomasse. 
 
C’est pourquoi, ce travail de thèse, réalisé en collaboration et avec le soutien de  l’Institut Français 
du Pétrole (IFP) et de l’Agence De l’Environnement et de la Maîtrise de l’Energie (ADEME) a 
pour objectif la conception d’un procédé hybride adsorption/bioréacteur à membrane dont le 
principe est présenté sur la Figure 1. Il s’agit d’optimiser un procédé de traitement biologique des 
eaux résiduaires de l’industrie chimique et pétrochimique couplant les techniques de séparation 
membranaire et d’adsorption afin d’éliminer les composés toxiques ou difficilement 























La démarche adoptée dans ce travail consiste à caractériser chacun des phénomènes mis en jeu 
avant de réaliser l’hybridation. L’objectif est alors d’analyser, pour des molécules toxiques 
modèles des effluents pétrochimiques, les mécanismes de biodégradation, d’adsorption et de 
filtration indépendamment avant de réaliser des hybridations deux à deux de ces procédés 
(adsorption/biologie, biologie/membrane, adsorption/membrane) puis d’étudier le BAM-hybride 
qui consiste en une hybridation des trois  procédés. Pour cette raison, ce manuscrit est organisé 
en 6 chapitres : 
 
Le premier chapitre présente au travers d’une recherche bibliographique les trois phénomènes 
intervenant dans le procédé BAM-hybride et permet de dégager certaines synergies possibles. Les 
limites des connaissances scientifiques seront dégagées afin de mettre en évidence les verrous 
scientifiques à lever pour mieux maîtriser ces synergies. 
 
Le deuxième chapitre définit les moyens matériels mis en œuvre pour caractériser les différents 
phénomènes et la démarche expérimentale adoptée. 
 
Le troisième chapitre présente le potentiel d’inhibition et la biodégradation d’un composé toxique 
modèle choisi pour cette étude : le 2,4-diméthyl-phénol, noté DMP. Les phénomènes 
d’inhibition, d’acclimatation et de désacclimatation d’une population microbienne seront 
présentés. Un modèle descriptif des cinétiques de croissance et de dégradation sera également 
présenté. 
 
Le quatrième chapitre est consacré aux phénomènes d’adsorption. Les cinétiques et isothermes 
d’adsorption de différents composés toxiques seront décrites. La co-adsorption de la molécule 
modèle étudiée et des autres matières organiques solubles présentes dans un bioréacteur sera 
évaluée et modélisée par différentes approches. Les phénomènes d’adsorption sur charbon actif 
et de biosorption sur la biomasse floculée seront ensuite comparés. Enfin la potentialité de 
régénération des adsorbants par voie biologique sera évaluée. 
 
Le cinquième chapitre décrit la séparation membranaire de milieux biologiques en présence et en 
absence d’adsorbant. La filtration de milieux biologiques sera caractérisée afin de mettre en 
exergue le rôle de l’adsorbant lors de la filtration de surnageant ou de boues de bioréacteur à 




Dans le sixième chapitre nous comparerons les performances d’un bioréacteur à membrane 
conventionnel à celles d’un bioréacteur à membrane hybride en termes de rendement épuratoire, 
de production de boues et de colmatage. Les chapitres précédents permettront d’apporter des 
réponses aux phénomènes observés lors de l’hybridation. En parallèle un modèle permettant de 
prédire les taux d’élimination du composé toxique modèle par un BAM et un BAM hybride sera 
développé. 
 


































L’étude et la mise au point d’un procédé hybride nécessitent de bien connaître chacun des 
mécanismes sur lesquels le procédé repose et d’identifier les verrous scientifiques et techniques. 
Ceci permet de mettre évidence les perspectives de développement du procédé, sur des bases 
objectives. 
L’objet de cette synthèse bibliographique est de présenter les différentes opérations unitaires ainsi 
que leurs interactions au sein de procédés hybrides. 
Dans un premier temps, la problématique des effluents industriels et du rejet de substances 
toxiques dans l’environnement sera posée. Dans un deuxième temps, le traitement des eaux 
biologiques sera présenté et plus particulièrement les problèmes causés par les eaux résiduaires 
industrielles contenant des composés difficilement biodégradables ou toxiques. Puis la 
présentation du procédé hybride permettra de présenter les avantages attendus du procédé. 
Ensuite, les éventuels manques de connaissances scientifiques seront présentés pour les 
différentes interactions considérées dans le procédé hybride : 
- interactions membrane – activité biologique 
- interactions adsorption – milieu biologique 
- interactions adsorption – membrane 
 
Enfin, une synthèse des intérêts industriels et des investigations à mener pour caractériser le 
fonctionnement du procédé hybride sera développée. 
 
II. Position du problème 
II.1. La problématique des effluents industriels 
 
La nature et la concentration des polluants dans les eaux résiduaires industrielles dépendent non 
seulement du type d’industrie mais également des conditions spécifiques d’exploitation et de 
recyclage des eaux. 
Lors du traitement, les paramètres de qualité de l’eau importants à maîtriser sont les matières 
organiques, les matières toxiques, la couleur, la turbidité, les matières en suspension… 
Généralement, les industries chimiques utilisent les procédés physiques, chimiques ou biologiques 
suivants : décantation, charbon actif, coagulation, précipitation, boue activée. 
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Le procédé utilisé dépend essentiellement de la nature et de la composition de l’effluent à traiter. 
Le Tableau 1. 1 recense les principaux procédés utilisés ainsi que leurs performances. 
 
II.2. Exemple : Eaux résiduaires de raffinerie de pétrole 
 
Dans une raffinerie de pétrole, des combinaisons complexes de procédés indépendants sont 
rencontrées. Les principales opérations, du point de vue de la lutte contre la pollution, sont : le 
stockage des produits et des bruts, le dessalage et le fractionnement des bruts, le craquage 
thermique, le craquage catalytique, le traitement catalytique à l’hydrogène, le reforming, la 
polymérisation, l’alkylation, l’isomérisation, le raffinage des solvants, le désempoisonnage, le 
traitement d’hydrogénation, le désalphatage, le séchage et l’adoucissement (Eckenfelder et al., 
1992). 
Les différentes étapes du procédé de traitement des bruts conduisent à la production d’eaux 
résiduaires chargées en composés organiques et minéraux et dont la composition est fonction de 
l’étape de traitement considérée. Globalement, elles sont composées d’hydrocarbures (saturés ou 
cycliques), de composés phénoliques (phénol, méthylphénol, diméthylphénol), de sulfures, de 
mercaptans, d’ammoniaque, d’huiles (parfois sous forme d’émulsion), de solvants 
(méthyléthylcétone) et de chlorures. 
Les séparateurs gravitaires d’huile sont employés dans toutes les raffineries comme premier 
traitement des résidus. La flottation par insufflation d’air, avec ou sans emploi de réactifs 
chimiques floculants, est utilisée par un grand nombre de raffineries pour traiter les effluents de 
séparateurs par séparation liquide/liquide ou liquide/solide. 
Le traitement biologique est assuré par des systèmes à boue activée, lits bactériens, lagunes aérées 
ou étangs d’oxydation pour les résidus huileux, les eaux acides et les solutions caustiques usées. 
Un prétraitement est nécessaire pour éliminer l’huile et pour limiter les concentrations en 
sulfures, mercaptans et phénols. Les séparateurs d’eaux acides précèdent les traitements 
biologiques et sont indiqués pour l’élimination des sulfures. Selon la température et le pH, 
l’ammoniaque, les phénols et les cyanures peuvent aussi être séparés. 
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Figure 1. 1 : Schéma d'une filière de traitement des eaux de raffinerie 
 
Tableau 1. 1 : Efficacité des procédés de traitement d'eaux résiduaires de raffinerie de pétrole (%).  




DBO DCO Phénols Sulfures MES 
Décanteurs  5-35 5-30 Réduit N.A. 10-50 




5-25 5-20 N.A. Réduit 10-40 
Traitement chimique (flottation 
avec réactif, coagulation, 
précipitation) 
10-60 10-50 N.A. N.A. 50-90 
Boues activées 70-95 30-70 65-99 90-99 60-85 







40-80 20-50 65-99 70-90 20-70 




50-90 50-90 80-99 80-99 N.A. 
 
Les procédés de traitement des eaux résiduaires de raffinerie permettent d’atteindre des 
rendements d’épuration élevés pour les composés phénoliques. Toutefois, leur principal 
inconvénient est la nécessité d’avoir des installations de traitement de taille relativement 
importante avec des prétraitements (décanteur) et des post-traitements (charbon actif ou ozone) 
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sont pas toujours capables d’absorber des variations de la charge polluante en entrée du procédé, 
ce qui peut engendrer un dysfonctionnement de la filière de traitement à plus ou moins long 
terme.  
L’objectif de ce travail est donc de développer un procédé permettant d’atteindre des rendements 
d’épuration élevés, indépendamment de la qualité de l’effluent, avec une installation 
éventuellement plus compacte que celles existantes et en réduisant les coûts de fonctionnement. 
Dans un premier temps, il est nécessaire de comprendre les procédés biologiques qui dégradent 
les composés difficilement biodégradables ou toxiques, et de mettre en évidence les problèmes 
rencontrés. 
 
III. La biodégradation de composés toxiques 
III.1. Biodégradation de composés toxiques 
III.1.1. Définition de la toxicité 
 
Un inhibiteur est une espèce chimique qui diminue partiellement ou en totalité l’activité 
biologique. Une substance toxique pour les bactéries l’est également pour l’homme, mais à des 
concentrations différentes. Ces substances sont, difficilement ou pas du tout, biodégradables. On 
s’intéressera ici aux molécules toxiques difficilement biodégradables qui diminuent l’activité 
respiratoire des microorganismes contenus dans les bioréacteurs, réduisant alors les capacités 
d’épuration des bactéries. 
 
L’inhibition d’un microorganisme par un agent toxique peut être caractérisée par l’IC50. Ce critère 
correspond à la concentration en inhibiteur nécessaire pour diminuer la vitesse de biodégradation 
jusqu’à 50 % de sa valeur maximale non-inhibée. Un autre paramètre est également couramment 
utilisé : EC50. La définition de l’EC50 est la même que celle de l’IC50, mais la méthode de 
détermination de l’EC50 est normalisée : la concentration en biomasse, la température et le pH 
sont fixés et une référence avec du 3,5-dichlorophénol doit être établie pour valider la méthode 
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III.1.2. Biodégradation de composés toxiques par une boue activée 
 
Les effluents industriels sont généralement traités par voie biologique. Cependant, la 
biodégradation de composés inhibiteurs nécessite une acclimatation des populations et la 
variabilité des concentrations dans le temps peut entraîner des dysfonctionnements (Kargi et al. 
(2005) , Henriques et al.(2005),  Alisanfi et al. (2006)). 
 
III.2. Mécanisme d’action des inhibiteurs 
 
Le mode d’action des agents chimiques (xénobiotiques ou naturels) sur les microorganismes est 
très différent selon la nature du composé. Bien que les modes d’action des agents toxiques ou 
inhibiteurs ne soient pas tous connus, il est possible d’établir certains schémas généraux en 
différenciant les phénomènes au niveau des cellules. Les différentes cibles possibles sont la paroi 
cellulaire, la membrane cytoplasmique et les enzymes qui lui sont associées ainsi que le 
cytoplasme des cellules bactériennes. 
Les mécanismes d’action des antibiotiques et des désinfectants sont très étudiés en 
pharmacologie. Bien que les microorganismes mis en jeu dans les procédés d’épuration soient très 
divers, ces mécanismes sont relativement génériques, du moins pour les bactéries. 
L’analyse de la nature de l’interaction microorganismes-inhibiteur permet de dégager certains 












Figure 1. 2 : Mécanisme général d'action d'un inhibiteur 
 
La Figure 1. 2 montre que l’étude de l’action d’un inhibiteur sur les cellules bactériennes doit 
prendre en compte de nombreux paramètres. D’un point de vue purement physique, un 
inhibiteur peut avoir une action sur la paroi cellulaire et/ou au niveau du milieu intracellulaire. 
Quoi qu’il en soit, l’inhibiteur doit présenter une certaine affinité chimique vis-à-vis de cette paroi 
pour pouvoir agir sur elle ou la traverser. 
CELLULE 
BACTERIENNE 
INHIBITEUR - stabilité chimique 
- structure chimique 
- propriété physico-chimique 
ENVIRONNEMENT 
pH, T, source d’énergie, 
sels dissous... 
- propriété structurale 
- activité cellulaire = f (temps, 
conditions d’alimentation, 
environnement) 
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Il est important de faire la différence entre la notion d’inhibition qui correspond à une baisse de 
l’activité spécifique ou globale des cellules bactériennes et la notion de toxicité qui évoque une 
inhibition complète et irréversible de cette activité induisant une lyse cellulaire. 
 
Les métaux lourds par exemple, même à faibles concentrations, sont toxiques pour les boues 
biologiques (Juliastuti et al., 2003). Toutefois, l’acclimatation des boues aux métaux va augmenter 
considérablement le seuil de toxicité. Lorsqu’un procédé biologique acclimaté tolère une certaine 
concentration en métaux lourds, le métal se concentre dans les boues en se complexant dans la 
paroi cellulaire. 
D’importantes concentrations en sels inorganiques (généralement pas toxiques) induisent une 
inhibition progressive et une baisse dans la vitesse de la réaction. Cependant, les boues 
biologiques peuvent s’acclimater à de grandes concentrations en sels.  
 
Kong et al. (1994) rapportent trois effets majeurs des substances toxiques sur le processus de 
biodégradation recensé par Volskay et Grady (1990) : 
• les substances toxiques peuvent inhiber leur propre dégradation par une inhibition par le 
substrat, c’est l’exemple des phénols. Les techniques d’estimation des paramètres 
cinétiques sont bien développées et largement étudiées, 
• les substances toxiques peuvent influencer la vitesse de dégradation des autres composés 
lorsqu’il y a des interactions complexes. La modélisation de ce phénomène n’est pas 
simple, 
• les substances toxiques peuvent inhiber la biodégradation des composés organiques par 
les microorganismes incapables de dégrader les composés toxiques. 
 
Plusieurs conditions doivent être réunies pour qu’un composé particulier soit 
biodégradé (Alexander, 1973) : 
• l’existence d’un microorganisme capable de cataboliser le composé, 
• le microorganisme doit être présent dans le milieu, 
• le composé doit être accessible, 
• si les enzymes agissant dans la phase initiale de la biodégradation sont intracellulaires, il 
faut que le composé entre dans la cellule, 
• si les enzymes ne sont pas constitutives, elles doivent être induites, 
• l’environnement doit permettre la prolifération des organismes hétérotrophes nécessaires. 
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Une inhibition réversible peut être causée par un excès de substrat ou de produit par suite de la 
formation de complexe non réactif entre ceux-ci et une forme particulière de l’enzyme. Pour 
minimiser l’inhibition, il faut en théorie éviter de travailler aux concentrations élevées. 
L’inhibition irréversible résulte d’une réaction irréversible entre l’inhibiteur et un groupe réactif 
de l’enzyme. 
 
III.2.1. Classification des inhibiteurs selon leur mode d’action 
 
Les composés chimiquement très réactifs ont une action brutale, rapide, temporaire et souvent 
non spécifique. Pourront se rattacher à ce groupe les oxydants (l’eau oxygénée,  les halogénés 
(chlore, iode), l’oxyde d’éthylène), les acides et les bases forts, les aldéhydes, les phénols… 
Les composés chimiquement stables à action plus spécifique regroupent notamment les 
ammoniums quaternaires, les dérivés phénoliques autres que le phénol, la chlorhéxidine, 
l’héxamidine, l’hexétidine, la dibromo-propamidine et les acridines. 
A faible concentration, les métaux (mercuriels, dérivés du cuivre, du zinc, de l’argent…) et les 
colorants sont peu toxiques, mais peuvent avoir une action létale à des concentrations élevées. 
 
III.2.2. Classification des inhibiteurs selon les principales cibles  
 
Selon leur nature et la concentration utilisée, les agents inhibiteurs ont une ou plusieurs cibles. 
Mais dans la majeure partie des cas, l’accès à la cible nécessite le franchissement de la paroi 
cellulaire qui est un obstacle à la fois physique et chimique. Les divers types d’organisation de la 
paroi chez les microorganismes conditionnent l’accès aux principales cibles et sont donc 
responsables de la spécificité d’action de certain de ces agents antimicrobiens. 
Quatre cibles principales peuvent être identifiées : 
• adsorption sur la cellule suivie de la pénétration dans la paroi. Giles (1960) a tenté de 
définir des modèles d’interaction de l’agent antimicrobien et de la cellule bactérienne 
entière. Cinq profils d’adsorption isotherme différents ont été obtenus. Ils permettraient 
en théorie de préjuger de l’action d’une molécule testée. Il faut noter que la présence de 
charges électronégatives à la surface cellulaire favorise la fixation des dérivés cationiques. 
• action au niveau de la paroi : réactions complexes avec la membrane cytoplasmique 
conduisant à sa désorganisation. Seules les bactéries à Gram négatif sont susceptibles de 
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voir leur paroi spécifiquement altérée (au niveau de la membrane externe) par les mêmes 
produits qui agissent au niveau de la membrane cytoplasmique. 
• action sur la membrane cytoplasmique. 
• action au niveau du cytoplasme : le cytoplasme comporte quatre cibles potentielles pour 
les agents antimicrobiens : le cytoplasme lui-même, les enzymes, les acides nucléiques, les 
ribosomes. 
 
III.3. Modélisation de l’inhibition enzymatique 
 
L’approche cinétique la plus simple consiste à considérer que le composé inhibiteur influence le 
taux de conversion spécifique du substrat de manière analogue à celle d’un inhibiteur sur l’activité 
enzymatique. Les inhibiteurs sont classés en temps que  : 
• compétitif : l’inhibiteur se lie au site actif de l’enzyme et empêche ainsi que le substrat s’y 
lie,  
• incompétitif : l’inhibiteur se lie au complexe enzyme/substrat, 
• non compétitif : l’inhibiteur se lie à l’enzyme et au complexe enzyme/substrat, 
• mixte : il y a présence d’une inhibition compétitive et d’une inhibition non compétitive. 
 
Le type d’inhibition dépend de la façon dont l’inhibiteur influence le taux maximum de 





=µ  Equation 1. 1 
Selon le type d’inhibition, il y a une variation des constantes cinétiques, µ et KS. Le Tableau 1. 2 
présente l’effet du type d’inhibition sur la variation des constantes. Le Tableau 1. 3 exprime les 
expressions de ces mêmes constantes en fonction du type d’inhibition. 
Tableau 1. 2 : Effets de différents types d'inhibiteur sur les paramètres cinétiques de biodégradation des 
composés organiques non inhibiteurs 
Type d’inhibition Effet sur µmax Effet sur Ks 
Compétitive 0 µ*max = µmax  K*s = Ks(1+(I/Ki)) 
Non compétitive  µ*max = µmax/(1+(I/Ki)) 0 K*s = Ks 
Incompétitive  µ*max = µmax/(1+(I/Ki))  K*s = Ks/(1+(I/Ki)) 
Mixte  µ*max = µmax/(1+(I/Ki))  K*s = Ks(1+(I/Ki)) 
 
Ces paramètres sont fonction des concentrations en inhibiteur mais également en substrat. 
Plusieurs observations peuvent être faites en fonction du type d’inhibition. 
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Non compétitive : l’action de l’inhibiteur est indépendante de la concentration en substrat. Dans 
ce cas Ec50= Ki  
Incompétitive et mixte : l’action de l’inhibiteur est faiblement influencée par la concentration en 
substrat. 
Compétitive : une augmentation de la concentration en substrat diminue l’inhibition. 
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III.4. Inhibition par le substrat 
 
L’inhibition par le substrat est un phénomène fréquemment observé et il existe dans la littérature 
de nombreuses tentatives de modélisation de ce phénomène. L’inhibition des microorganismes 
par le substrat est partiellement attribuée à des mécanismes affectant le taux de croissance.  
 
Edwards (1970) a recensé les différents types d’action des substrats inhibiteurs : 
• Modification potentielle des substrats, des intermédiaires et des produits, 
• Altération de la perméabilité de la cellule, 
• Changement de l’activité d’une ou plusieurs enzymes, 
• Dissociation d’une ou plusieurs enzymes, 
• Affection des enzymes synthétisées par interaction avec le génome ou le procédé de 
transcription, 
• Atteinte de l’activité fonctionnelle de la cellule. 
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Plusieurs modèles mathématiques ont été développés afin de quantifier l’effet inhibiteur des 
substrats toxiques sur le taux de croissance des microorganismes. La plupart des ces équations 
proviennent des modèles d’inhibition des réactions enzymatiques par le substrat. 
Le premier et le plus populaire des modèles de l’inhibition par le substrat est celui d’Andrews 
(1968). Ce modèle présente des limites d’application. En effet, d’une part, il ne permet pas 
d’atteindre la concentration critique S* en substrat au-delà de laquelle l’inhibition est totale. 
D’autre part, dans ce modèle l’inhibiteur est la seule source de carbone prise en compte.  
Il a été utilisé par de nombreux chercheurs des procédés aérobie et anaérobie inhibés par des 
substrats tels que les phénols et les phénols substitués (Edwards, 1970). 
Hao et al. (2002) ont modélisé l’inhibition d’Acinobacter par du phénol avec le modèle de Haldane. 
Ce modèle met tout d’abord en évidence le côté inhibiteur du phénol, en particulier pour les 
fortes concentrations, et traduit correctement l’inhibition par le substrat (dans le cas d’un substrat 
pur sur un seul type de bactérie). Le modèle de Haldane a également été validé avec une souche 
pure de Pseudomonas putida inhibée par du phénol (Hill et al., 1975) et avec des souches mixtes de 
bactéries. 
 
III.5. Inhibition par le produit 
 
L’inhibition par le produit, appelée aussi rétro-inhibition, a un effet similaire à l’inhibition par le 
substrat. Il est difficile de distinguer l’inhibition par le substrat de l’inhibition par le produit car les 
mécanismes décrivant les deux phénomènes paraissent souvent similaires. Un modèle proposé 
par Levenspiel (1980) et modifié par Han et Levenspiel (1988) permet d’exprimer l’inhibition par 
le substrat et par le produit. 
Heuvel et al. (1988), Gonçalves et al. (1991), ainsi que Meriç et al. (2002) ont aussi proposé des 
modèles qui incluent les deux concentrations en substrat et en produit pour définir l’action 
inhibitrice du substrat et /ou de produit. 
Le modèle présenté par Meriç et al. (2002) décrit une fonction continue ayant un maximum de 
croissance à S* (concentration critique), au-delà de laquelle la croissance microbienne baisse 
lorsque la concentration en substrat diminue. Ce dernier modèle permet aussi de connaître la 
concentration maximale en substrat pour laquelle la croissance s’arrête. 
Certains modèles peuvent inclure une « fonction de retard » qui a une forme exponentielle. Les 
concentrations critiques de substrat ou de produit correspondent alors à des points d’inflexion de 
la courbe de croissance. 
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III.6. Les mécanismes de biodégradation en présence d’inhibiteur 
 
Les bactéries sont uniquement aptes à effectuer les fonctions pour lesquelles elles sont 
génétiquement programmées. De plus, toutes les bactéries ne sont pas capables d’effectuer toutes 
les tâches puisque l’environnement est un élément déterminant. Par conséquent, même si un 
composé est biodégradable, sa biodégradation dépendra de son environnement. Pour que la 
biodégradabilité d’un composé, et en particulier d’un toxique, soit possible, il est indispensable 
que plusieurs conditions soient réunies :  
• un organisme capable de biodégrader le composé doit être présent,  
• une opportunité doit se présenter pour que les enzymes soient synthétisées,  
• les conditions environnementales doivent être satisfaisantes pour que les réactions de 
catalyse enzymatique aient lieu à une vitesse significative. 
 
L’élimination des composés toxiques ne se fait pas forcément par assimilation directe par les 
microorganismes, mais par un mécanisme de biodégradation fortuite. 
 
III.6.1. La biodégradation fortuite 
 
Les enzymes peuvent se lier avec des substances naturelles contenant des groupes fonctionnels 
toxiques. Si ce groupe fonctionnel n’altère pas la charge apparente du site actif, il est alors 
possible pour l’enzyme de catalyser ces réactions spécifiques sur les composés toxiques. Cette 
appropriation de l’enzyme existante apparaît comme une adaptation de l’activité catalytique vers 
un nouveau substrat. Elle est appelée métabolisme fortuit ou gratuit, et semble être le procédé 
majeur par lequel les bactéries attaquent les composés toxiques. 
 
Le succès de ce mécanisme dépend de la similitude entre la structure du composé toxique et le 
composé naturel, facilement biodégradable. Si le composé toxique est incapable de causer 
l’induction de l’enzyme requise, sa biodégradation ne se produira qu’en présence de l’inducteur 
naturel. Le produit résultant de la réaction de catalyse constitue un autre paramètre du processus 
de biodégradation. Ce produit peut être plus toxique que le composé « origine », soit pour le 
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III.6.2. Le co-métabolisme 
 
Le co-métabolisme peut être défini comme la transformation d’un substrat difficilement 
biodégradable en présence d’un substrat facilement biodégradable ou d’un autre composé 
transformable. Un substrat non biodégradable est défini comme un substrat n’appuyant pas la 
division cellulaire. Il ne peut pas servir de seule source de carbone et d’énergie pour une culture 
pure de bactéries. La transformation ne peut se dérouler qu’en présence d’un substrat engendrant 
la croissance des microorganismes. 
 
III.7. Biodégradation des hydrocarbures  
III.7.1. Biodégradation des composés purs 
 
La dégradation des cycles aromatiques peut être définie en deux phases :  
• dihydroxylation du cycle aromatique, différente selon que le travail est réalisé par une 
cellule eucaryote ou procaryote.  
• clivage du cycle aromatique dihydroxylé par une oxygénase avant d’être assimilé sous 
forme de pyruvate et d’acétaldéhyde ou sous la forme de succinate. 
Reddy et al. (1982) montrent que les hydrocarbures solubilisés se biodégradent plus facilement. 
La solubilisation des hydrocarbures par l’action des facteurs de solubilisation produits par les 
cellules actives est donc un mécanisme primordial du processus de biodégradation. 
 
Biodégradation des alcanes et des alcènes : 
Différents mécanismes de dégradation des alcanes et des alcènes sont mis en évidence en 
fonction du taux d’oxygène dissous dans le milieu de culture. En milieu aérobie, le métabolisme 
s’effectue en une série d’étapes enzymatiques conduisant successivement à la formation d’alcool, 
d’aldéhyde et enfin d’acide carboxylique. Ce dernier est ensuite assimilé par la bactérie. 
 
Biodégradation des cycloalcanes et des cycloalcènes : 
Un nombre très restreint de microorganismes dégrade cette famille de molécules.  Nocardia sp. et 
Pseudomonas sp. s’avèrent capables d’utiliser le cyclohexane comme source de carbone. La 
dégradation totale de ces molécules nécessite au moins deux bactéries différentes : la première 
oxyde jusqu’au stade alcool ou jusqu’au stade cétone et la seconde assimile en totalité le produit 
oxydé. 
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III.7.2. Biodégradation d’un mélange d’hydrocarbures 
 
La dégradation d’un mélange d’hydrocarbures peut faire apparaître des phénomènes de 
compétition ou de co-métabolismes entre les différents composés. En effet, des essais de 
biodégradation réalisés pour différents hydrocarbures (toluène, benzène et p-xylène) avec 
Pseudomonas montrent, par exemple des interactions entre le benzène et les autres composés 
aromatiques. La dégradation d’un spectre de substrat fait apparaître trois types de mode 
d’utilisation : aucune interaction, inhibition compétitive et co-métabolisme (Tableau 1. 4). 
 
Tableau 1. 4 : Mécanisme de dégradation pour plusieurs combinaison de substrats par des bactéries 
acclimatées (Chang et al.,1993) 







Acclimatation à un 
mélange de benzène et 
de toluène 
Inhibition compétitive 
de B par T 
Co-métabolisme 
dégradation de X 
Co-métabolisme 
dégradation de X 
Acclimatation à un 
mélange de toluène et 
de xylène 
T n’est pas affecté et  
B n’est pas dégradé 
Inhibition compétitive 
de X par T 
X n’est pas affecté et  
B n’est pas dégradé 
 
Chang et al (1993) ont également constaté l’apparition d’un sous-produit du xylène lors de sa 




Les phénomènes d’acclimatation ont fait l’objet de nombreuses études (Rezouga, 2002 ; Buitron 
Mendez, 1993). L’acclimatation d’une population de microorganismes à des composés inhibiteurs 
est d’autant plus facile que la population est variée. Cette notion d’acclimatation est relative non 
seulement aux composés potentiellement métabolisables mais également aux composés 
réfractaires et/ou totalement étrangers au métabolisme microbien. 
 
On appelle phase d’acclimatation l’intervalle de temps pendant lequel la biodégradation d’une 
molécule n’est pas détectée avec les méthodes de mesures disponibles. Pendant cette période, il 
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va se produire chez les microorganismes des ajustements physiologiques, morphologiques et/ou 
génétiques aux nouvelles conditions environnementales. Ceci laisse les microorganismes plus 
aptes à se développer dans le nouvel environnement. 
La durée de cette phase peut varier de quelques heures à plusieurs semaines, voire quelques mois 
et va dépendre de la nature et de la concentration en polluant (Hickman et al., 1984, Aelion et al., 
1986). 
 
L’acclimatation pour une population mixte peut être le résultat de : 
• la neutralisation de la substance toxique par l’activité biologique des microorganismes, 
• d’une activation enzymatique spécifique, 
• la croissance sélective au sein de la culture d’une population de microorganismes capables 
de se développer en présence de substances toxiques (Wiggins et al., 1987). 
 
Plusieurs mécanismes peuvent avoir lieu lors de l’acclimatation. Le temps d’acclimatation peut 
correspondre au temps d’induction enzymatique. Les enzymes peuvent être séparées en deux 
groupes selon leur présence permanente (enzymes constitutives) ou transitoire chez les 
microorganismes (enzymes inductives). La phase d’acclimatation peut alors aussi être nommée 
« phase d’induction ». Certains phénomènes d’acclimatation peuvent résulter du changement des 
caractéristiques génétiques ou des mutations. 
Conjointement à l’acclimatation aux nouvelles conditions, il se produit quelques fois la disparition 
ou la perte de capacité des microorganismes à se développer dans les conditions initiales. Le 
temps nécessaire pour la désacclimatation varie notamment selon le type de microorganismes, la 
composition de l’effluent inhibiteur et le type d’acclimatation et peut correspondre à la 
désactivation enzymatique ou au décès de la population spécifique. 
Hickman et al. (1984) montrent, en introduisant une faible concentration de pentachlorophénol 
(PCP) dans un réacteur biologique, qu’il est possible de protéger la biomasse contre les 
impulsions de toxique. La qualité de la protection est directement proportionnelle à la 
concentration en PCP lors de l’acclimatation. L’acclimatation de la boue au PCP permet 
également de la protéger contre les chocs de certains autres polluants. 
Xing et al. (1999) ont mené une étude montrant l’influence de l’adsorption des microorganismes 
sur leur capacité d’acclimatation. Ils montrent que des bactéries adsorbées s’acclimatent mieux à 
un effluent synthétique contenant du PNP, que des bactéries en suspension dans le milieu. 
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Le développement d’une résistance aux molécules toxiques permet l’acclimatation des 
microorganismes. Deux types de résistances peuvent être distinguées : la résistance intrinsèque et 
la résistance acquise. 
 
La résistance intrinsèque est une résistance innée des cellules appartenant à une espèce 
microbienne ou à un groupe d’espèces. 
La résistance intrinsèque de la cellule bactérienne apparaît corrélée au type de structure externe de 
cette cellule ; la présence d’une enveloppe externe (bactérie à Gram négatif) ou d’une couche de 
cire (mycobactéries) l’augmente généralement de manière très significative. 
 
La résistance acquise aux antimicrobiens est due à des variations génétiques se produisant chez 
de rares souches dans une population microbienne constituée d’une même espèce. Les variations 
se traduisant par des modifications de la cellule qui ont pour conséquence la diminution de la 
sensibilité. La résistance acquise est donc la résultante d’un mécanisme biochimique et d’un 
mécanisme génétique ayant pour base, soit le noyau de la cellule (résistance acquise 
chromosomique), soit un plasmide (résistance acquise extrachromosomique ou plasmidique). Ces 
deux mécanismes sont liés et complémentaires car l’environnement génétique est indispensable et 
la modification biochimique diminue l’intensité et la spécificité de la résistance. 
• Résistance acquise chromosomique : l’événement a lieu spontanément sur un gène du 
noyau de la cellule. L’acquisition de la résistance s’accompagne d’un changement 
d’hydrophobicité.  




La biodégradation des composés difficilement biodégradables est un phénomène relativement 
complexe qui peut faire intervenir des mécanismes différents selon le composé et le milieu 
biologique considérés.  
 
Les procédés biologiques actuels ne permettent pas toujours de garantir des rendements 
d’épuration élevés et indépendants des variations de la qualité de l’effluent (Alinsafi et al., 2006). 
C’est pourquoi, nous nous proposons d’étudier un procédé hybride, basé sur une étape de 
biodégradation, associée à une séparation membranaire et une adsorption. 
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IV. Le procédé hybride 
IV.1. Définition d’un procédé hybride 
 
Il est tout d’abord nécessaire de préciser l’intérêt d’un procédé hybride par rapport à un couplage 
de procédé. Pour cela, il faut faire la distinction entre un procédé hybride et un couplage de 
procédés (Figure 1. 3). 
 
Un couplage de procédé consiste à mettre deux procédés en série ou plus. La première opération 
unitaire a alors un impact sur la deuxième, mais il n’y a pas de synergie entre les différentes 
étapes. Au contraire, le procédé hybride consiste à mettre en place deux opérations unitaires (ou 
plus) au sein du même procédé. Il y a lors des interactions entre tous les phénomènes, et on 
recherche alors la synergie globale du procédé. Le BAM est un exemple de procédé hybride, 
comportant un procédé biologique et une filtration. 
L’approche d’un tel procédé consiste à étudier toutes les interactions possibles entre deux voire 
trois phénomènes avant de caractériser le procédé hybride dans sa globalité. 
 
IV.2. Exemple de bioréacteur à membrane hybride (BAM-H) 
 
Le procédé hybride que nous proposons dans le cadre de cette étude consiste en un réacteur bio-
adsorbeur à séparation membranaire, dans lequel l’eau à traiter est alimentée en continu avec du 
charbon actif. Il s’agit donc d’un procédé hybride comportant trois opérations unitaires qui 
interagissent les unes avec les autres.  
 
Le procédé est relativement récent et le nombre d’études consacrées à cette thématique est très 
restreint. 
  
Procédés couplés Procédé hybride 
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L’élimination de la pollution organique s’effectue par la biomasse en suspension et celle 
développée à la surface des adsorbants. Dans le cas d’un lixiviat de décharge, Pirbazari et al. 
(1996)  ont montré que l’adsorbant réduit le colmatage et ont fait l’hypothèse que ceci était du 
aux actions suivantes : 
• dépolarisation de la membrane en améliorant la rétro-diffusion des composés organiques 
solubles, 
• aide à la filtration en formant une couche incompressible de particules avec une forte 
perméabilité, 
• diminution de l’épaisseur de la couche limite du transfert de masse. 
 
Pour un effluent synthétique, Lee et al. (2001) constatent que l’ajout de zéolithe ou d’alumine à 
des concentrations de 0,8 à 1,76 g.L-1 permet de diminuer la résistance du gâteau passant de 22 
m.kg-1 à 2,2 m.kg-1 pour l’alumine et 6,1 m.kg -1 pour la zéolithe. L’addition d’adsorbant permet de 
modifier la distribution du diamètre des particules, en augmentant celle-ci. Une augmentation de 
la taille des particules permet de diminuer leur pénétration dans les pores de la membrane, 
améliorant ainsi le rétro-transport des particules de la membrane vers le milieu. 
L’addition de zéolithe permettrait de structurer les flocs biologiques en les rendant plus rigides et 
plus stables, formant alors un gâteau moins compressible (Lee et al., 2001). 
 
Le
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Tableau 1. 5 recense les conditions de fonctionnement des bioréacteurs à séparation 
membranaire avec adsorption. La majorité des travaux, dans le domaine de l’eau domestique, est 
réalisée avec des effluents synthétiques. Ces études mettent toutes en évidence l’intérêt d’ajouter 
des adsorbants dans les bioréacteurs à membranes afin de limiter le colmatage : Kim et al. (1998) 
observent une diminution de 40 % de la résistance totale à la filtration. 
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Tableau 1. 5 : Paramètres de fonctionnement de bioréacteurs à membrane avec adsorption 




Configuration Immergé-FC Ext-tubulaire Externe Externe plane 
Immergé-
FC Immergé-FC 
Membrane MF-PE UF MF-PP UF MF-PE MF-PE 
Taille des pores 0,1 µ 0,2 µ 0,2 µ 20 kDa 0,1 µ 0,1 µ 
Surface (m²) 48 0.0065 0,1  120 0,056 
TSB (j)    6-8  40 
TSH (h)    12-24  6 





Taille des particules 
(µm)   44 90 10 –25 45  
Concentration (g.L-1) 8-12 1% 0,5-1,4 0,5-0,6 1-1,1 10-17,2 0,88-1,76 
Flux (L.m-2.h-1) 8 15,5     8 15 
PTM (kPa)  20 psi 55 1000  5-30 
Elimination Hybride > 85 % DCO 




> 96 % 
DCO 
< 92 % 
DCO 
Elimination 
Classique (BAM)  91-98 %  
8-17 % 
nitrification  90-97 % DCO 
Référence Suzuki (1998) 
Pirbazari 
(1996) Seo (1997) Kim (1998) 
Suzuki 
(2000) Lee (2001) 
 
Cependant, aucun de ces travaux n’a été consacré à l’application de ce procédé pour le traitement 
de produits toxiques solubles. La synergie biologie/adsorption/membrane du procédé pour 
l’élimination de composés peu ou pas biodégradables n’a pas été mise en évidence. Les variations 
de charges entrantes en terme de concentration et de composition (rencontrées dans les effluents 
de raffinerie, par exemple) n’ont jamais fait l’objet d’étude. Ce travail va donc permettre de 
déterminer les interactions entre l’adsorption, la séparation membranaire et l’activité biologique 
pour le traitement des composés toxiques. 
Les quelques études réalisées sur les procédés hybrides montrent qu’il est nécessaire d’utiliser des 
adsorbants de petite taille afin de les mettre facilement en suspension et d’augmenter les 
cinétiques d’adsorption. Toutefois, les concentrations en adsorbant dans le BAM semblent 
élevées, rendant le procédé difficilement viable d’un point de vue économique. En effet, il est 
nécessaire de renouveler l’adsorbant éliminé par la purge ; le coût engendré par cet ajout n’est pas 
négligeable (surtout à forte concentration et à faible âge de boue). 
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Air 
IV.3. Intérêts industriels – Problématiques scientifiques 
 
Les études ont montré que l’hybridation adsorption/activité biologique/séparation membranaire 
présentait des intérêts par rapport aux procédés de biodégradation utilisés jusqu’à présent (boues 
activée et BAM) : 
• la limitation du colmatage permet de limiter les coûts générés par les lavages des 
membranes (hydrauliques ou chimiques), 
• l’ajout d’adsorbant permet également d’augmenter légèrement les performances 
épuratoires. 
Toutefois, en présence d’agent inhibiteur, aucune étude approfondie sur le BAM avec adsorbant 
n’a été réalisée. 
L’étude du procédé hybride passe par une compréhension de chacun des trois principaux 
phénomènes mis en jeu et des interactions possibles. C’est pourquoi, la suite de ce chapitre sera 
consacrée aux interactions des phénomènes pris deux à deux, biodégradation – séparation 
membranaire, adsorption – biodégradation, adsorption – séparation membranaire. 
 
V. Le bioréacteur à membrane 
V.1. La filière classique 
 
Les procédés à boue activée sont actuellement les procédés d’épuration biologique les plus 
utilisés. Ils allient deux opérations unitaires permettant, d’une part, de mettre en contact un 
effluent avec une flore bactérienne, et d’autre part, de séparer les flocs biologiques de l’eau traitée 
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La décantation des boues dans les procédés biologiques constitue une étape clé du traitement. Les 
caractéristiques physiques, chimiques et biologiques conditionnent la capacité des boues activées 
à décanter : pH, cations, polymères exocellulaires, charge organique, quantité d’oxygène dissous, 
âge des boues. Cette étape peut être considérée comme limitante dans le procédé de traitement. 
En effet, la décantation secondaire ne permet pas l’élimination de toutes les matières en 
suspension puisqu’une clarification ne retient en général que les flocs biologiques supérieurs à 
environ 50 µm et pas les particules fines et les bactéries libres.  
C’est pour cette raison qu’il a été envisagé de remplacer l’étape de décantation par une séparation 
membranaire. 
 
V.2. Description du bioréacteur à membrane 
 
Le bioréacteur à membrane est le résultat du couplage d’un procédé de traitement biologique 
avec une séparation membranaire. Ceci permet de retenir la biomasse et de produire un effluent 
totalement clarifié. Les membranes d’ultrafiltration ou de microfiltration sont substituées à la 
décantation secondaire généralement utilisée dans les stations d’épuration conventionnelles. 
 
Par effet de tamisage, une membrane dont les pores sont suffisamment petits (UF) peut 
permettre de retenir toutes les matières en suspension et les bactéries. Celles-ci sont ensuite 
recyclées dans le bioréacteur. Deux configurations de bioréacteur à membrane sont souvent 
rencontrées en épuration biologique d’eaux usées : 
• les bioréacteurs à membrane à boucle externe (Figure 1.5) : des membranes sont 
disposées à l’extérieur du bioréacteur. La suspension est pompée du bioréacteur vers le 
module membranaire. La biomasse est mise en circulation tangentiellement à la 
membrane de manière à limiter le colmatage particulaire. Le concentrat est recirculé dans 
























Figure 1. 5 : Schéma du bioréacteur à membrane boucle externe 
 
• les bioréacteurs à membranes immergées proposé par Yamamoto en 1989 (Figure 1. 6) : 
les membranes sont directement immergées dans la biomasse. La pression 
transmembranaire est créée soit par l’utilisation d’une pompe de succion, qui aspire le 
perméat au travers des membranes, soit par la mise sous pression du bioréacteur. Les 
modules utilisés sont généralement des fibres creuses (procédés Zenon®) et dans certains 
cas des modules plans (procédés Kubota®) ou tubulaires (Yang et al., 2005). Dans le cas 
de fibre ou de tubes, la filtration a lieu en filtration frontale de l’extérieur vers l’intérieur 
des fibres ou des tubes. L’agitation créée par l’aération est utilisée pour réduire le 
colmatage et la polarisation de concentration au niveau de la membrane. Actuellement, 
deux systèmes d’aération sont utilisés : un système à fines bulles pour assurer l’aération de 
la biomasse et un système à grosses bulles pour limiter le colmatage des membranes. Le 
système à grosses bulles peut fonctionner en continu ou de manière séquencée pour 



















Perméat Biomasse concentrée 
Aération 
Bioréacteur 
Aspiration du Perméat 
Alimentation 
Aération 
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Aujourd’hui, de nombreuses configurations de systèmes immergés sont disponibles sur le marché 
et le nombre de réalisations industrielles augmente fortement. A titre d’exemple, le Tableau 1. 6 
présente les modes de fonctionnement de bioréacteurs à membrane à boucle externe et à 
membranes immergées. Les principales différences de condition de fonctionnement sont la 
pression transmembranaire et la vitesse de circulation du liquide aux abords de la membrane. En 
effet, pour un réacteur à membrane à boucle externe la pression est supérieure à celle rencontrée 
avec des membranes immergées. Les flux de perméat utilisés sont aussi très différents. Les 
vitesses de circulations du liquide au voisinage de la membrane sont presque nulles dans le cas 
des membranes immergées, alors qu’elles sont de quelques mètres par seconde dans le cas des 
membranes externes (1-3 m.s-1). La troisième différence est le mode de décolmatage et 
principalement le fait qu’une aération de type grosses bulles est utilisée pour limiter la formation 
d’un dépôt dans le cas des membranes immergées. 
 














Plane Fibre creuse 




0,0072 0,036 31,6 9,3 0,8 105 
Taille des 
pores (µm) 














0,1-3,5 1,08-2,85 - - - - 
Références 
Choi et al. 
(2005) 
Psoch et al. 
(2005) 
Yang et al. (2005) 
 
Chapitre 1 : Etude Bibliographique 
 50
Une troisième configuration, récemment développée (proposée par exemple par POLYMEM®)  
résulte d’un compromis entre les membranes immergées et les membranes à boucle externe : le 
bioréacteur à membrane en filtration frontale externe (Figure 1. 7). Dans cette configuration, les 
membranes sont maintenues immergées dans un carter placé à l’extérieur du bioréacteur 
(Espinosa et al., 2003). Elles fonctionnent en filtration frontale, avec une très légère vitesse de 
circulation créée par un recyclage de la biomasse à faible débit. Ce recyclage a pour objectif 
d’éviter une trop forte concentration dans le carter de la membrane. Cette configuration a 
notamment pour but de découpler les aérations nécessaires à la biomasse et au décolmatage, afin 
de mieux maîtriser ces deux paramètres. Cependant, peu d’études ont été effectuées sur ce type 













Figure 1. 7 : Schéma d’un bioréacteur à membrane à filtration frontale externe (fibres creuses) 
 
V.3. Rôle de la membrane dans l’élimination de la pollution organique 
 
Par rapport à un décanteur, le rôle de la membrane dans l’élimination de la pollution organique se 
situe au niveau de la rétention des colloïdes (et éventuellement des macromolécules) non 
biodégradés et présents dans le surnageant des boues. La phase colloïdale retenue par la 
membrane et initialement non biodégradée le devient progressivement (Praderie, 1996 ; Massé, 
2004). La DCO résiduelle est en partie due aux exopolymères solubles ou aux fragments 
cellulaires qui résultent de la lyse bactérienne. Le fait que ces produits organiques soient retenus 
par la membrane peut également contribuer au colmatage. Dans certains cas le taux de rejet 
moyen de la membrane par rapport à la DCO du surnageant est supérieur à 47 % (Cicek et al., 
2001 ; Massé, 2004).  
De plus, les membranes pourraient retenir des enzymes (catalyseur biologique) ce qui expliquerait 
l’accroissement des rendements d’épuration (Cicek et al., 2001). 
Bioréacteur 
Alimentation 
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V.4. Avantages du bioréacteur à membrane 
 
L’utilisation des bioréacteurs à membranes dans le traitement des eaux présente de nombreux 
avantages : 
Clarification et désinfection de l’eau traitée : le problème majeur des procédés conventionnels 
d’épuration biologique des eaux usées est lié au fonctionnement du décanteur. Toute 
modification de la nature des flocs biologiques se traduit par une efficacité de décantation plus 
faible et donc par une détérioration de la qualité de l’eau traitée en terme de MES et de bactéries. 
Avec un bioréacteur à membrane (BAM) et une membrane adaptée, l’eau est clarifiée et 
désinfectée en permanence. Ceci permet, en particulier d’envisager sa ré-utilisation sans problème 
sanitaire. 
 
Grande efficacité de biodégradation (DCO et Azote) : l’efficacité de biodégradation est 
accrue dans un bioréacteur à membrane par le fait que certaines molécules de forte masse 
moléculaire, peu biodégradables dans un système conventionnel, sont retenues par la membrane. 
Leur temps de séjour est alors égal à celui de la biomasse. Il est ainsi possible de traiter dans un 
BAM ces composés lentement biodégradables. Côté et al. (1998) constatent que, pour des 
concentrations en boue de 15 à 25 g MES.L-1, les bioréacteurs à membrane permettent d’obtenir 
une élimination de la DCO et de la DBO supérieures à 95 %. Les performances épuratoires de ce 
type de procédé permettent une élimination totale des matières en suspension et l’obtention de 
rendements supérieurs à 90 % en termes de DCO et N-NH4
+ (Lee et al., 2003). 
En conclusion, le bioréacteur à membrane permet d’obtenir une meilleure épuration des eaux 
usées, aussi bien au niveau des matières en suspension que pour les matières carbonées, azotées, 
bactéries et virus. 
 
Possibilité de diminuer la production de boues dans un BAM : Il est intéressant de noter 
qu’à volume équivalent, le bioréacteur à membrane peut permettre de travailler à des âges de 
boue et des concentrations en biomasse plus importantes. Ainsi, la production des boues peut 
être inférieure à celle des procédés conventionnels (Tableau 1. 7), ce qui réduit les coûts 
d’investissement et de fonctionnement de la filière boue.  
Les premières études sur les BAM recherchaient à augmenter la concentration en MES et ainsi 
augmenter l’age de boue, ce qui induisait une diminution de la production du boue, mais ce qui 
engendrait plus de colmatage (Yamamoto, 1989). Depuis quelques années, les BAM sont 
dimensionnés et fonctionnent dans des conditions plus modérées, avec des concentrations en 
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biomasse et des âges de boues légèrement supérieurs à ceux des réacteurs à boue activée classique 
(Lee et al., 2003). 
Tableau 1. 7 : Comparaison des conditions de fonctionnement entre un bioréacteur conventionnel et un 
bioréacteur à membrane 
Type de Procédé 
Substrat Temps de séjour 
des boues (jours) 
Production de boue 
kg MVS.kg DCO-1 
Références 
5 0,37 Deleris (2001) 
17 0,32 Sahli (2003) Boue activée classique 
Effluent 
urbain 
31 0,25 Massé (2004) 
10 0,31 





20 0,16  
40 0,12 Lee et al. (2003) Bioréacteur  à membrane 
Effluent 
synthétique 
60 0,10  
 
Possibilité de réduire la taille de l’installation : étant donné que les concentrations en 
biomasse peuvent être plus élevées dans les BAM, il est possible de réduire le volume des bassins 
à charge massique équivalente (Cm = Q.S/V.X). Dans ce cas cependant, l’âge de boues étant le 
même, la production de boues n’est pas significativement plus faible (Tableau 1. 7). 
 
En conclusion, selon les sites industriels et les eaux résiduaires à traiter, il sera possible de 
privilégier l’une ou l’autre de ces configurations. Par exemple, au Japon où le problème d’espace 
est majeur, un des arguments en faveur des BAM est la grande compacité, et l’on vise des 
systèmes à forte concentration en biomasse. En Europe, l’une des contraintes est la minimisation 
du traitement des boues dont le coût est de plus en plus élevé (de 300 à 700 € par tonne). Les 
BAM sont donc souvent dimensionnés et fonctionnent à faible charge (TSB = 20-30 jours) et à 
concentration relativement modérée en biomasse (8-10 g.L-1) et avec des temps de séjour 
hydraulique de 6 à 10 heures. 
 
V.5. Freins au développement 
 
Le nombre d’installations ne cesse d’augmenter (plus de 5000 à travers le monde début 2005 dont 
certaines installations de capacité supérieure à 10000 m3.j-1), ce qui devrait augmenter la 
connaissance du procédé. Malgré tout, les modes de dimensionnement reposent sur une 
démarche empirique issue des connaissances sur les BA car les interactions entre le procédé, la 
biologie et les membranes sont encore peu connues et peu modélisées. Les systèmes sont en forte 
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évolution avec des générations et des configurations de BAM différentes se succédant 
régulièrement, avec de fortes modifications technologiques. Ces changements permettent de 
diminuer régulièrement les coûts d’investissement ou de fonctionnement des BAM mais 
conduisent à une faible connaissance de ces dernières technologies. 
 
Ces procédés présentent néanmoins quelques limites : 
 
Le colmatage des membranes reste le problème majeur des BAM. Cet aspect sera 
particulièrement développé par la suite 
 
Le transfert d’oxygène est plus difficile : selon les conditions opératoires, l’application de 
charges élevées et de fortes concentrations de boues induit une réduction du transfert d’oxygène 
de 10 à 20 % (diminution de la vitesse de transfert (kla) et de la concentration à saturation) 
(Lübbecke et al., 1995). Les caractéristiques de l’eau à traiter (viscosité, température, 
composition…) sont aussi des paramètres influençant le phénomène de transfert d’oxygène. 
 
V.6. La séparation membranaire 
 
Le but de la filtration membranaire est de séparer, concentrer ou purifier des espèces dissoutes ou 
en suspension dans un solvant par passage au travers d’une membrane. Au cours de cette 
opération, on obtient, d’une part, le rétentat contenant les molécules ou particules de taille 
supérieure à celle des pores et, d’autre part, le perméat. 
Expérimentalement, lors de l’ultrafiltration d’un solvant pur, on observe une variation linéaire du 
flux de solvant J avec la pression transmembranaire (PTM). Ceci permet d’assimiler la membrane 
à un milieu poreux pour lequel la loi de Darcy est applicable. Lors de la filtration d’un fluide réel 
sur membrane, des résistances au transfert de matière viennent s’ajouter à la résistance de la 
membrane. Ces résistances additionnelles sont liées à deux mécanismes distincts : la polarisation 
de concentration et le colmatage, qui seront développés au paragraphe suivant. 
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V.6.1. Les phénomènes de résistance au transfert 
V.6.1.a. Colmatage des membranes 
i. Dépôt en surface 
 
Un dépôt à la surface de la membrane ajoute une résistance au transfert de matière et limite donc 
la perméabilité globale (dépôt +membrane). L’épaisseur et les propriétés du dépôt sont fonction 
de la liqueur mixte filtrée. Le dépôt peut donc être composé de bactéries, de macro ou micro 
particules, de colloïdes… Le dépôt a une perméabilité et un seuil de coupure propres, qui sont 
souvent différents de ceux de la membrane. Il est alors possible de retenir des particules de 
dimensions inférieures au seuil de coupure de la membrane. 
 
ii. Blocage des pores 
 
Il s’agit d’une obstruction des pores par des espèces particulaires ou colloïdales. Il peut se 
produire à l’intérieur ou à l’entrée de la structure poreuse par des composés de taille inférieure ou 
voisine de celle des pores. Le blocage des pores est fonction de la géométrie (taille et forme) des 





L’adsorption de molécules à la surface de la membrane est due aux interactions physico-
chimiques entre le matériau membranaire et les espèces présentes dans le milieu. L’adsorption 
peut se produire à la surface du matériau, à l’intérieur des pores de la membrane ou au niveau du 
gâteau de filtration. Les interactions correspondent à la formation d’une monocouche ou de 
multicouches moléculaires. Ces interactions rencontrées sont énergétiquement proches des 
liaisons chimiques. Du fait des fortes énergies de liaisons, seuls des lavages chimiques permettent 
la régénération des membranes. Le colmatage par adsorption est alors défini comme irréversible. 
La nature du matériau, la polarité et la solubilité des molécules, le pH et la température sont des 
paramètres qui influencent le colmatage par adsorption. 
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V.6.1.b. La polarisation de concentration 
 
La polarisation de concentration est liée à l’établissement, au voisinage immédiat de la membrane, 
d’un gradient de concentration en composés retenus par la membrane. D’une manière générale, le 
flux de perméation tend à renforcer ce gradient, tandis que la diffusion moléculaire, de même que 
la convection tangentielle, tendent à l’atténuer. L’existence de ce gradient de concentration crée 
un flux de rétrodiffusion des composés de la membrane vers le cœur de la solution. Ce 
phénomène se traduit par une résistance supplémentaire à l’écoulement vers la membrane. A 
priori, tous les composés retenus sont susceptibles de se concentrer à la surface de la membrane, 
selon les conditions hydrodynamiques dans le film liquide. 
Une diminution de la pression transmembranaire ou un arrêt de la filtration permet d’éliminer 




Le colmatage est le principal phénomène limitant de l’étape de séparation membranaire. Il se 
caractérise par une limitation du flux de perméat et donc par une augmentation de la résistance au 
transfert. Deux principaux types de colmatage existent : un colmatage dit réversible et l’autre dit 
irréversible. 
 
La part réversible résulte d’un équilibre entre convection et diffusion. Le colmatage est défini 
comme réversible lorsque la résistance additionnelle au transfert peut être supprimée par des 
méthodes hydrauliques. Il peut être constitué par un dépôt ou par une précipitation de particules 
ou de colloïdes à la surface de la membrane. 
 
La part irréversible du colmatage est définie lorsqu’aucune méthode hydraulique ne parvient à 
éliminer la fraction colmatante : seul un nettoyage chimique de la membrane permet de retrouver 
une perméabilité acceptable. Le colmatage irréversible peut être dû à une adsorption de composés 
en surface de la membrane ou dans les pores ainsi qu’à une précipitation à l’intérieur des pores. 
Naturellement, la couche de polarisation de concentration ou le dépôt sont des promoteurs de 
colmatage irréversible, dans la mesure où la concentration de certains composés au voisinage de 
la membrane augmente leur capacité à établir des liens chimiques avec la membrane. Ce mode de 
colmatage oblige à prendre en considération toutes les interactions possibles non seulement entre 
certains composés et la surface de la membrane ou l’intérieur des pores, mais aussi entre les 
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fractions de la suspension entre elles. Dans le cas d’une suspension biologique, deux facteurs 
renforcent la complexité du phénomène : 
• la forte diversité chimique des composés présents (protéines, polysaccharides, polymères 
divers, métabolites bactériens...), 
• l’hétérogénéité en taille et en formes des molécules et des particules (depuis le soluté 
jusqu’aux particules de floc). 
 
V.6.2. Filtration de milieux biologiques 
 
La boue activée est un fluide complexe composé d’éléments très variés en taille et en nature : des 
populations diverses de bactéries, des matières en suspension, des macromolécules, des ions 
formant parfois des complexes avec les molécules organiques, des petites molécules organiques 
ou minérales. 
 
La présence de ces éléments dans les boues activées peut provoquer le colmatage des membranes 
de microfiltration ou d’ultrafiltration suivant trois phénomènes : 
• colmatage par dépôt des bactéries et matières en suspension en surface (phénomène 
rapide), 
• colmatage par adsorption de composés organiques : exopolymères, protéines, composés 
aromatiques tels que les polyphénols, polysaccharides (phénomène lent), 
• précipitation en surface ou dans les pores. 
 
Pour la majorité des bioréacteurs à membrane, la résistance membranaire augmente dès le début 
de la filtration et le flux se stabilise au bout de quelques minutes ou quelques heures. Cette rapide 
décroissance initiale des performances membranaires coïncide avec la formation sur la surface 
filtrante d’un gâteau de particules dû à l’accumulation de flocs retenus par la membrane. Ce 
gâteau contrôle la filtration et constitue une véritable barrière filtrante. Son épaisseur est évaluée 
de 20 µm (Tardieu, 1997) à 100 µm (Shimizu et al. 1996) mais peut atteindre des valeurs bien plus 
importantes (Yamamoto et al., 1989). La composition du gâteau est mal connue, notamment par 
rapport à la boue. Ueda et al. (1996) estiment que les polymères extracellulaires en constituent la 
majeure partie. 
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La couche colmatante représente quelques grammes de DCO par mètre carré. La composition 
complète et variable de la structure colmatante implique aussi bien des matières minérales que des 
matières organiques. 
 
Pour certains bioréacteurs à membrane externe, il n’existe pas de chute initiale importante de la 
perméabilité (Mueller et al., 1995 ; Trouvé et al., 1994). La décroissance apparaît au contraire lente 
et régulière, durant plusieurs jours ou semaines. Ce colmatage est observé quel que soit le système 
de filtration. 
 
Lors de fonctionnement à long terme, une dérive brutale de la pression transmembranaire est 
observée (LeClech et al., 2003 ; Ognier et al., 2002 ; Massé, 2004). Il est clairement montré par 
ces auteurs que le flux de perméation a une influence sur cette montée de pression. Les raisons de 
cette montée brutale de pression sont encore mal expliquées. Toutefois, certains résultats 
suggèrent que la concentration en EPS dans le surnageant pourrait être responsable du colmatage 
à long terme (LeClech et al., 2003 ; Massé, 2004). Leur précipitation, leur dépôt et/ou leur 
adsorption sur ou dans le matériau membranaire pourraient contribuer à l’augmentation de la 
vitesse de colmatage. 
Dans le cas d’un BAM utilisé pour la dénitrification, Ognier et al. (2002) ont montré l’influence 
du pH sur la montée en pression. L’hypothèse avancée est un changement de solubilité et une 
précipitation de carbonate de calcium. On peut alors supposer qu’une précipitation de polymères 
peut également avoir lieu lors de variations de pH, pouvant également engendrer une 
augmentation de la pression de filtration. 
Massé (2004) suppose que la montée brutale de la pression transmembranaire est causée par la 
restructuration et/ou la compression du dépôt en lien avec la présence de protéines.  
 
Pour comprendre l’origine de ces phénomènes de colmatage, il est possible de distinguer trois 
fractions dans les boues activées : les matières en suspension, les colloïdes et supracolloïdes et les 
matières dissoutes. 
 
La fraction colloïdale peut jouer un rôle très important dans le colmatage des membranes 
(Bacchin, 1994). Elle peut intervenir dans la polarisation ou contribuer au bouchage des pores. La 
part des matières dissoutes dans le colmatage n’est pas négligeable : elles peuvent contribuer à 
l’adsorption et au colmatage des pores (Bouhabila, 1999). Le surnageant et en particulier sa 
fraction soluble ont été considérés par certains auteurs comme la principale cause du colmatage. 
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Depuis quelques années, il a aussi été mis en évidence que la présence de petites particules dans le 
surnageant du BAM (non présentes dans un réacteur à boue activée classique) peut jouer un rôle 
dans le colmatage (Massé, 2004 ; Wisniewski et al., 1998). La présence de matières en suspension 
contribue pour une part non négligeable au colmatage, en particulier, les particules de petite taille 
(Massé, 2004). 
Si la fixation de bactéries intervient sans doute dès le début de la filtration, la formation d’un 
véritable biofilm et son développement sont des phénomènes lents qui sont vraisemblablement 
aussi en partie responsables de la décroissance lente du flux de filtration. 
Le colmatage est donc fonction : 
• des microorganismes et de leur agrégation (espèces, nombre de bactéries, hydrophobicité, 
charge de surface, affinité des microorganismes avec la membrane), 
• du surnageant (EPS en particulier), 
• des conditions hydrodynamiques (vitesse d’écoulement, pression, forces de cisaillement) 
qui contrôlent les dépôts, 
• de l’environnement (température et pH), 
• du milieu (autres substances organiques ou inorganiques, matières en suspension, 
colloïdes et des interactions particules/particules et particules/molécules organiques, 
• de la membrane (nature et rugosité de la surface, nature du matériau et charge de surface, 
taille des pores). 
 
Nous allons par la suite distinguer les différentes espèces intervenant dans le colmatage des BAM 
en considérant le colmatage dû aux microorganismes, le colmatage par les exopolymères et les 
autres paramètres du fluide biologique. 
 
V.6.2.a. Contribution des microorganismes 
 
Les mécanismes de bio-colmatage sont soumis à discussion. Un type de mécanisme repose sur 
trois étapes : 
• adsorption des macromolécules qui conduisent à la formation d’un film à la surface de la 
membrane (substances humiques, lipopolysaccharides, protéines...), 
• adhésion primaire par les cellules rapidement adsorbables, 
• colonisation et croissance des bactéries avec adhésion d’autres espèces, excrétion d’EPS 
et développement d’un biofilm (protégeant la membrane contre le chlore et les 
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contraintes hydrauliques). Les auteurs mettent en avant le rôle essentiel des exopolymères 
dans le colmatage des membranes (Flemming et al., 1988 ; Massé, 2004). 
 
La forme des microorganismes a également une influence sur le colmatage. Nakanishi et al. 
(1987) ont étudié la résistance spécifique du dépôt formé par des microorganismes : 
• le facteur de compressibilité n pour les cellules de forme ellipsoïdale est inférieur à celui 
obtenu pour les cellules de forme bâtonnets (R = β.∆pn  avec n facteur de 
compressibilité), 
• la valeur de la résistance spécifique α du dépôt biologique ne dépend pas que du diamètre 
des cellules. En effet, pour un même diamètre de cellule, il y a une différence de la 
résistance, mais elle varie selon la forme des microorganismes. La différence de valeur 
spécifique s’explique par la différence de porosité du gâteau comme le montre l’équation 











=  Equation 1. 2 
 
V.6.2.b. La concentration en microorganismes  
 
Les flux de filtrat se stabilisent à des valeurs d’autant plus basses que la concentration en 
biomasse est élevée du fait du comportement rhéologique de la biomasse. Ces effets ont été mis 
en évidence très tôt (Cabassud, 1986). Pour Lübbecke et al. (1995), l’augmentation de la 
concentration en biomasse dans le réacteur augmente la viscosité cinématique, affectant 
l’épaisseur de la couche limite laminaire et donc la concentration de polarisation. On passe alors 
d’un régime turbulent à un régime laminaire. Pour un régime laminaire, le flux diminue avec une 
augmentation de la concentration en biomasse. 
Pritchard (1995) montre que le flux peut être représenté par une loi classique de polarisation de 
concentration, c’est à dire qu’il est proportionnel au logarithme du rapport de la concentration en 
biomasse à la membrane sur la concentration dans le réacteur.  
Quand la concentration en microorganismes augmente dans le réacteur, les propriétés du 
surnageant, et en particulier la composition en EPS, sont modifiées (Massé, 2004 ). 
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V.6.2.c. Etat physiologique des boues 
i. Taille des flocs 
 
La taille des flocs et la répartition granulométrique de la population floculée sont des paramètres 
importants du colmatage de la membrane. Cette granulométrie est fonction des paramètres de 
fonctionnement du bioréacteur à membrane (bioréacteur à boucle externe ou immergé, 
hydrodynamique, âge des boues, qualité de l’effluent…). Ainsi, Wisniewski et al. (1998) montrent 
que, dans un BAM, à court terme, une diminution de la taille des flocs engendre une 
augmentation de la résistance totale de filtration. 
 
ii. Age des boues 
 
L’influence de l’âge des boues sur le colmatage a été étudiée récemment et il apparaît que ce 
paramètre joue un rôle important dans le colmatage. Le colmatage des membranes a tendance à 
augmenter quand l’âge des boues diminue (Massé, 2004). Pourtant, Han et al. (2005) observent 
lors de la filtration d’un milieu biologique dans un bioréacteur à membrane, une diminution du 
flux critique avec l’augmentation de l’âge de boue (entre 30 et 100 jours). Toutefois, une 
augmentation de l’âge de boue induit aussi souvent une augmentation de la concentration en 
microorganismes, donc une modification des propriétés rhéologiques du fluide à filtrer. 
 
V.6.2.d. Nature et composition de l’effluent 
 
Les caractéristiques de l’effluent jouent un rôle important sur le développement de la population 
bactérienne à l’intérieur du BAM et donc sur le colmatage des membranes. La présence d’agent 
inhibiteur peut contribuer à la lyse cellulaire et donc au relargage de produits microbiens solubles, 
promoteurs de colmatage de membranes. De plus, l’effluent peut contenir des substances 
colmatantes, tels que des exopolymères (EPS). 
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V.6.2.e. Les PMS et les EPS 
 
Les exopolymères sont des composés chimiques excrétés par les bactéries. Les éléments qui 
composent les exopolymères des boues peuvent avoir plusieurs origines (Dignac, 1998) : 
• des composés sont apportés par les eaux résiduaires (Urbain, 1992) : cellulose, acides 
humiques, 
• des métabolites sont excrétés par les cellules bactériennes au cours de la croissance 
(protéines, polysaccharides et lipides), 
• des composés intracellulaires sont libérés lors de la lyse cellulaire (Urbain, 1992). Ainsi, 
des acides nucléiques et des constituants des membranes cellulaires sont présents dans les 
exopolymères. 
 
Les exopolymères interviennent dans les différents processus du traitement des eaux résiduaires 
et du traitement des boues : 
• épuration des eaux : les exopolymères jouent un rôle important dans l’élimination des 
cations métalliques, 
• séparation de la biomasse et de l’eau épurée : les exopolymères sont les agents floculants 
de la boue activée, importants pour la séparation de la biomasse floculée et de l’effluent 
épuré dans le clarificateur, 
• déshydratation des boues : l’élimination de l’eau liée à la matrice organique qui entoure les 
cellules bactériennes est un des problèmes majeurs rencontrés lors du traitement des 
boues, 
• digestion des boues : la digestion anaérobie des boues permet de réduire leur volume par 
conversion des matières organiques en méthane et autres composés volatils. 
 
La masse molaire des exopolymères est comprise entre 1000 et 108 daltons (1 dalton = 1 g.mol-1) 
(Dignac, 1998). Certains d’entre eux sont retenus par les membranes d’UF, alors que les plus 
petits peuvent traverser les membranes.  
 
i. Les produits microbiens solubles (PMS) 
 
Le terme de PMS correspond à tous les polymères ayant une origine microbienne et issus d’une 
dégradation de substrats organiques (Noguera et al., 1994). Au contraire, les EPSsolubles font 
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référence à tous les polymères présents au sein de la phase liquide quelle que soit leur origine. Les 
polymères sont dits solubles à partir du moment où ils sont présents dans le surnageant des 
boues. 
Les polymères solubles qui sont communément présents dans la plupart des cellules (acides 
nucléiques, peptidoglycanes et phospholipides) sont dégradables par beaucoup de 
microorganismes, contrairement aux polymères spécifiques et peu nombreux (Hejzlar et al., 
1986). 
Les PMS constituent pour certains traitement la majorité de la matière organique des effluents 
des procédés de traitement biologique (Chudoba et al., 1986 ; Noguera er al., 1994). Ils 
regroupent les acides humiques et fulviques, les polysaccharides, les protéines, les acides 
nucléiques…). La composition et la concentration en PMS sont fonctions de plusieurs 
paramètres tels que les conditions environnementales, le substrat, la souche bactérienne… et sont 
donc variables dans le temps. Les polysaccharides proviennent principalement de la paroi 
cellulaire et des couches extérieures des bactéries. Les protéines correspondent à des enzymes ou 
à du matériel intracellulaire alors que les substances humiques, considérées dans ce cas comme 
des EPSsolubles, sont directement amenées par l’effluent d’entrée. 
 
La masse moléculaire des PMS, varie suivant le procédé biologique, le substrat utilisés et les 
conditions opératoires adoptées. La masse moléculaire des PMS trouvés dans les BAM 
s’échelonne généralement de 0,1 à plus de 100 kDa. 
Les PMS présents au sein des surnageants des boues sont généralement constitués de composés à 
haute masse moléculaire par rapport aux alimentations des procédés biologiques (< 0,5 kDa) 
(Barker et al., 1999). Toutefois, la distribution des masses moléculaires varie au moins de façon 
hebdomadaire, en fonction de la concentration en MES et de l’âge des boues (Brookes et al., 
2003). Dans un bioréacteur à membranes, la barrière membranaire sera susceptible de retenir les 
composés solubles d’autant plus facilement que leur masse moléculaire sera élevée. 
 
ii. Mécanismes de production des PMS 
 
Les concentrations en PMS résultent de mécanismes de production et de dégradation, 
étroitement liés à la biomasse active et aux EPSliés (Figure 1. 8, Massé, 2004). 
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Figure 1. 8 : Mécanisme de production des PMS 
 
Les PMS ont trois origines majeures : la croissance cellulaire, la lyse cellulaire et l’hydrolyse des 
exopolymères liés. La consommation d’une partie du substrat, donneur d’électrons, permet la 
synthèse de la biomasse active, des EPSliés et des produits solubles issus de la croissance cellulaire 
(PMSC).² 
 
La Figure 1. 8 montre qu’une grande partie des PMSC peut être biodégradée (98%) tandis que 
l’autre partie reste réfractaire (Papore, 1998). Cependant, une période d’acclimatation est 
nécessaire (Shin et al., 2003). 
Le décès puis la lyse naturelle ou provoquée de la biomasse entraînent la formation de cellules 
mortes résiduelles et de produits microbiens solubles (PMSL). 
La synthèse des EPSliés est uniquement fixée par la croissance de la biomasse et s’effectue 
proportionnellement à l’utilisation du substrat (Laspidou et al., 2002). En d’autres termes, les 
auteurs excluent l’idée d’une polymérisation des PMS en EPSliés. Par ailleurs, les EPSliés sont 
dissous ou hydrolysés lentement par les enzymes libérés par les bactéries pour donner des 
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concentration en EPSliés et en PMSH, Reid et al. (2004) ne trouvent aucune relation entre la 
totalité des EPSliés et la totalité des PMS. Le décès puis la lyse naturelle ou provoquée de la 
biomasse entraînent la formation de cellules mortes résiduelles et de produits microbiens solubles 
(PMSL). 
iii. Influence de l’ajout de composés toxiques sur la production de PMS 
 
L’ajout de composé toxique dans un réacteur biologique est une condition de stress pour la 
population bactérienne. En réponse, les bactéries relarguent de façon plus importante des PMS. 
Sponza (2003) montre que la nature de l’effluent joue également sur la production de PMS et en 
particulier d’ADN. Ainsi, elle montre que la concentration en protéines dans le surnageant des 
bioréacteur est plus importante dans l’industrie papetière, textile ou pétrochimique que dans les 
procédés à boues activées traitant des effluents urbains. La lyse cellulaire engendrant un relargage 
d’ADN et de protéines en est la principale cause. Des mesures en parallèle du nombre de 
bactéries viables montrent une diminution dans le cas des effluents industriels. Papore (1998) 
montre également que l’ajout d’un agent inhibiteur (3,5-dichlorophénol ou cuivre) lors de la 
dégradation du glucose engendre une augmentation de la PMS réfractaire. 
Witzig et al. (2002) pensent également qu’une plus grande sécrétion de polysaccharides pourrait 
avoir lieu lorsque les microorganismes sont en présence de substances inertes ou toxiques. 
iv. Rôle des polymères lors de la filtration 
 
Les EPS s’accumulent dans le bioréacteur et également à la surface de la membrane, causant une 
augmentation de la viscosité du milieu et une augmentation de la résistance de filtration. La 
résistance spécifique des EPS a été estimée par calcul à 1020 m.kg-1 pour la filtration d’un effluent 
synthétique avec des membranes fibres creuses de diamètre moyen des pores 0,3 µm (Nagaoka et 
al., 1996). De récents travaux ont montré le rôle colmatant des polymères, en particulier des 
protéines et des polysaccharides contenus dans le surnageant des bioréacteurs à membranes. Ces 
polymères retenus et concentrés aux abords de la membrane participent fortement à la 
diminution du flux de perméat. Ainsi, dans le cas des bioréacteurs à membrane, Massé (2004) 
démontre que la membrane permet d’accumuler certains exopolymères du surnageant, 
notamment les protéines et les polysaccharides. Cette rétention est entre autre fonction du seuil 
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Massé (2004) émet l’hypothèse que l’augmentation de la résistance spécifique avec la 
concentration en protéines peut être expliquée par deux facteurs :  
• quand la concentration locale en protéines au voisinage de la membrane ou du dépôt 
augmente du fait de la rétention par la membrane, les protéines peuvent former un gel 
uniforme ou entre les flocs, 
• les protéines pourraient modifier la structuration du dépôt en formant des liens entre les 
flocs. 
 
Le fait que la membrane retienne une partie des polymères peut engendrer une augmentation de 
leur concentration aux abords de la membrane, jusqu’à localement atteindre la concentration de 
précipitation. Mais la concentration en EPS est également fonction du rapport vitesse de 
production de polymères/vitesse d’hydrolyse c’est à dire fonction des conditions de 
fonctionnement du BAM. Il y a donc des interactions entre les trois paramètres. Un changement 
de l’un de ces paramètres peut provoquer le colmatage de la membrane. 
 
V.6.3. Lutte contre le colmatage 
V.6.3.a. Notions de flux critique / flux soutenable 
 
Pour caractériser le colmatage, la notion de flux critique a été introduite en 1995 par Howell et 
Field. 
Howell (1995, 2004) définit une zone en dessous du flux critique (sub critical flux) comme une 
zone dans laquelle le flux reste stable quelle que soit la durée de la filtration, et pour lequel aucun 
colmatage n’est observé sur la surface de la membrane (Figure 1. 9 cas 1). Le flux critique est 
alors défini comme le flux au dessus duquel il existe une diminution de flux (flux de 
transition) sans distinguer le caractère irréversible du dépôt. En fonctionnant à flux de 
perméation constant, pour tout flux fixé au-dessus du flux critique, une augmentation de la 
pression avec le temps sera observée avant d’atteindre l’état stationnaire. Ce temps est relié à 
l’établissement de la couche de polarisation et au développement de la résistance de colmatage le 




















Figure 1. 9 : Evolution du flux de perméat en fonction de la pression transmembranaire pour un solvant pur 
et pour des fluides réels (cas 1 et cas 2) 
 
 
Pour un fluide réel, on distingue deux zones : 
• une région de faible PTM, pour laquelle le flux augmente linéairement avec la PTM. Dans 
cette zone, seule la membrane contrôle la filtration, 
• une région de PTM élevée, pour laquelle le flux n’augmente plus quand la PTM 
augmente, et parfois même décroît. La filtration est alors contrôlée par le colmatage. 
 
Le point de transition entre ces deux zones correspond à un flux dit « critique » et à une « PTM 
critique ». En dessous de ce flux ou de cette pression critique, le colmatage reste faible. Pour 
augmenter les performances de la membrane dans les procédés à séparation membranaire, il est 
important de connaître le point critique, quand ce point existe. Deux modes de fonctionnement 
sont possibles : 
• se placer dans des conditions sous critiques, à faibles flux. Le colmatage est alors limité, 
mais l’installation fonctionne à faible flux. Les coûts de fonctionnement sont alors faibles 
mais les systèmes extensifs. C’est la tendance actuelle dans le domaine de l’eau, 
• se placer au-delà des conditions critiques. Un colmatage va alors apparaître et va devoir 
être géré par des systèmes de décolmatage. Il est alors possible d’aboutir à des systèmes 
intensifs mais avec une consommation énergétique additionnelle pour limiter le 
colmatage. 
 
Le concept de flux critique est aussi utilisé dans la bibliographie pour les bioréacteurs à 
membranes. Bouhabila et al. (1998) étudient les variations de pression avec un flux de perméation 
constant. Les membranes sont immergées dans le bioréacteur, et l’agitation de la suspension est 
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assurée dans ce cas par l’aération. Les auteurs considèrent que le flux critique est atteint 
lorsque la pression n’arrive pas à se stabiliser dans le temps pour un flux donné. 
Cependant, la notion de flux critique est difficilement applicable dans le cas de la filtration de 
milieu biologique, puisque très rapidement, le flux n’est plus proportionnel à la pression (Figure 
1. 9 cas 2). Il est alors plus facile de se référer à la notion de flux soutenable qui peut se définir 
comme une gamme de flux répétable périodiquement pour laquelle le colmatage résiduel reste 
inférieur à un niveau objectif pour respecter des critères économiques (Howell, 2004). 
Selon le type de BAM, le colmatage est tel que la notion de flux critique n’a plus de sens et qu’un 
colmatage est observé dès les très faibles flux. Certains auteurs (Ognier, 2002 ; Massé, 2004) ont 
alors choisi de caractériser le colmatage par une fonction vitesse de colmatage, en fonction du 
flux de perméat. 
 
Une autre définition du flux critique introduite récemment le considère comme le flux local au-
delà duquel, un colmatage irréversible apparaît : transition entre une couche de polarisation 
et un dépôt (Bacchin et al., 1996). Ce phénomène au niveau de la filtration colloïdale est 
généralement la conséquence des interactions répulsives (interparticulaires ou particules-
membrane) et de la force de traînée (dûes au déplacement du solvant à travers la membrane). Au-
delà d’une certaine valeur de flux, lorsque les forces répulsives sont supérieures aux forces de 
traînées, un dépôt apparaît et crée une résistance. Ce phénomène de formation de dépôt n’est pas 
instantané et peut prendre de quelques minutes à quelques heures pour s’établir selon les 
conditions opératoires et le type de particules. Une fois que le flux critique est dépassé, une 
diminution de la pression (ou du flux) n’entraînera pas une redispersion des particules. 
 
L’intensification des BAM oblige à fonctionner au-delà du flux critique (ou flux soutenable), ce 
qui induit un colmatage de la membrane. Il est alors nécessaire de limiter l’apparition des 
conditions défavorables à la filtration ou de mettre en place des moyens curatifs, permettant de 
récupérer une bonne perméabilité. 
 
V.6.3.b. Prévention du colmatage par une maîtrise des paramètres 
opératoires 
i. La pression de filtration 
 
Le flux de perméat augmente avec la pression transmembranaire jusqu’à une valeur critique à 
partir de laquelle il reste constant ou décroît. Cette valeur critique dépend de la membrane, du 
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type de la suspension et des conditions hydrodynamiques. Dans certaines configurations, il est 
possible de diminuer le colmatage, en travaillant en dessous du flux critique. Howell (1995) 
montre qu’il est possible de réduire le colmatage des membranes en maintenant volontairement 
un faible flux transmembranaire. Cette observation a également été faite par Defrance et al. 
(1999). A pression transmembranaire élevée, le flux initial élevé de filtration est favorable à une 
accumulation à la surface de la membrane et à la formation d’un dépôt. De récentes études ont 
toutefois montré que ce concept est difficilement applicable pour un BAM en filtration frontale 
en mode externe (Espinosa et al., 2002). 
 
ii. Vitesse d’écoulement du liquide le long de la membrane 
 
L’augmentation de la vitesse d’écoulement a pour effet de réduire l’épaisseur de la couche limite 
hydraulique et, proportionnellement, l’épaisseur de la couche de polarisation ce qui est bénéfique 
pour le flux de filtrat (Lübbecke, 1995). L’effet de l’agitation des fibres peut être renforcé par des 
périodes de relaxation, c’est à dire des périodes sans filtration (Praderie, 1996). Ce point semble à 
confirmer et à expérimenter dans notre configuration. Dans le cas des BAM immergés, la vitesse 
du liquide le long de la membrane est relativement faible. Mais il existe d’autres techniques pour 




Dans les bioréacteurs à fibres creuses immergées, un bullage d’air est généré à l’aide de diffuseurs 
situés à la base de la membrane. Les bulles d’air montent le long du faisceau de fibres et 
permettent selon les conditions d’aération de limiter la formation du dépôt ou d’éliminer un 
dépôt déposé à la surface des fibres. 
L’influence du débit d’air sur le colmatage des membranes fibres creuses immergées a été étudiée 
par Ueda et al. (1997) en filtration de boues activées. Ils observent que l’augmentation du débit 
d’air n’influence plus le décolmatage des membranes pour des débits supérieurs à 10,5 m3.m-2.h-1 
(2 m3.m-3.h-1). Bouhabila (1999) observe qu’une augmentation du débit de gaz injecté améliore le 
flux. Toutefois, il constate une valeur asymptotique, c’est à dire, qu’à partir d’une certaine valeur 
du débit d’air, il n’y a plus d’amélioration du flux. En revanche, l’arrêt de l’aération provoque un 
colmatage sévère des membranes. 
Hong et al. (2002) observent que l’efficacité de l’aération sur le décolmatage est plus importante 
quand il n’y a pas de pression transmembranaire. 
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Dans le cas de la filtration frontale externe sur des membranes fibres creuses, Espinosa-Bouchot 
et al. (2003) ont montré l’influence du débit d’air sur l’augmentation du flux de perméat. Une 
augmentation du débit d’air (de 0 à 72 m3 air.m-3 de liquide.h-1) permet d’obtenir de meilleurs flux 
de perméat. L’efficacité de l’injection d’air est également fonction de la conception du faisceau de 
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Figure 1. 10 : Comparaison de la variation de la PTM en fonction du temps avec ou sans aération (m3air.m-3 
liquide.h-1) pour différents modules (M1 : fibres en U en un faisceau, M2 : fibres en U en plusieurs 
faisceaux, M3 : fibres libres). Espinosa-Bouchot et al. (2003) 
 
Différentes hypothèses sont alors développées pour expliquer l’effet de l’air : 
• turbulence de l’écoulement : Fane et al. (2002) et Chang etr al. (2000) observent que dans 
le cas d’un écoulement à poche : la turbulence provoquée par le film tombant dans le 
sillage de la poche d’air améliore les performances de filtration, 
• contrainte sur la membrane (cisaillement, pression) : dans le cas de système à fibres 
creuses immergées, le cisaillement sur la surface des fibres induit par un écoulement 
diphasique et notamment par le passage de bulles d’air, 
• mise en mouvement des fibres : Madec (2000) observe une augmentation des 
performances  de filtration qui peut être imputée à l’intensité d’agitation. 
 
Des études s’intéressent à l’injection d’air en mode séquencé afin de limiter la consommation 
énergétique liée à l’injection d’air (procédé Zenon®). 
Espinosa (2003) montre que l’effet de l’aération dépend fortement de la géométrie du faisceau 
utilisé, du mode de fonctionnement (durée, pression de filtration, vitesse de liquide) et du type et 
de la position des injecteurs (Figure 1. 10). 
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V.6.3.c. Méthode hydraulique : le rétrolavage 
 
Le rétrolavage consiste à injecter du perméat à contre-courant au travers de la membrane pendant 
un temps très court mais sous pression supérieure à la pression transmembranaire de filtration. 
Réalisé périodiquement, il permet de décoller et d’entraîner le dépôt. 
L’efficacité du décolmatage par rétrolavage est variable en fonction du type de colmatage de la 
membrane. Si l’encrassement est dû à la formation d’un dépôt, le rétrolavage est efficace. Par 
contre, si un biofilm s’est formé à la surface de la membrane, ce biofilm aura tendance à recouvrir 
complètement les pores membranaires, et le décolmatage par inversion du flux de filtrat  peut être 
insuffisant pour le détacher complètement. Le rétrolavage permet par contre de travailler à des 
flux de perméat plus importants, avec des résistances beaucoup plus faibles (Bouhabila, 1999). 
 
V.6.3.d. Le nettoyage chimique 
 
Les techniques de décolmatage physique ou de limitation du colmatage ne permettent pas d’éviter 
le colmatage des membranes par adsorption. Pour retrouver une meilleure perméabilité il est 
nécessaire de faire un nettoyage chimique. Il peut s’effectuer de diverses façons avec une 
efficacité plus ou moins grande. 
Les conditions de nettoyage dépendent à la fois de la membrane et de la nature du colmatage. 
Des agents détergents, basiques ou acides, sont principalement utilisés. Les réactifs sont : 
• la soude permet d’éliminer les matières organiques (T > 60°C ; 100 g.L-1), 
• les acides (HNO3, H2SO4, HCl) éliminent les dépôts minéraux, 
• l’hypochlorite de sodium (NaClO) élimine les bactéries : son pouvoir oxydant permet 
d’agir sur les matières organiques, 




La filtration d’un milieu biologique est relativement complexe et largement fonction des 
conditions environnementales. Il est donc nécessaire de caractériser avec précision les éléments 
pouvant modifier les conditions de filtration et jouer sur le colmatage. La présence de composé 
toxique influe sur la concentration en polymère dans le surnageant des bioréacteurs. L’ajout de 
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composé toxique dans la BAM va-t-il avoir un impact sur le colmatage de la membrane ? 
L’acclimatation de la biomasse joue-t-il également sur le colmatage ?  
 
Il semble que les interactions entre le milieu biologique et la membrane soient fortes. Le procédé 
hybride fait également intervenir des adsorbants. Quels peuvent alors être les interactions entre le 
milieu biologique et les particules adsorbantes ? 
 
VI. L’adsorption en milieu biologique 
VI.1. Généralités 
 
L’adsorption est un phénomène de transfert entre un fluide et un solide grâce à des molécules 
adsorbées à la surface du matériau. L’adsorption proprement dite résulte des liaisons qui se 
forment entre l’adsorbat et l’adsorbant. Ces interactions peuvent donner lieu préférentiellement à 
deux types d’adsorption : 
• L’adsorption physique met en jeu des énergies de liaison relativement faibles de type 
Van der Waals (10 à 100 kJ.mol-1). Le procédé est donc généralement réversible. Elle se 
caractérise par son caractère exothermique et par un équilibre atteint assez rapidement ; 
• La chimisorption a lieu sur des sites spécifiques de l’adsorbant et les molécules 
chimiquement adsorbées sont liées sur la surface réactive de l’adsorbant. Les énergies de 
liaison sont généralement élevées et similaires à celles des réactions chimiques (100 à 1000 
kJ.mol-1). 
 
Les quatre étapes limitantes de la cinétique d’adsorption dans des particules poreuses sont les 
suivantes (Figure 1. 11) : 
• diffusion des molécules de la solution vers la couche limite externe aux particules : 
toutefois, en présence d’une agitation forte cette étape n’est pas limitante ; 
• transfert de soluté du film vers la surface de l’adsorbant : cette étape est nommée 
diffusion de film ou transport externe (diffusion extra-particulaire) ; 
• diffusion du soluté de la surface des particules vers l’intérieur des pores : il s’agit de la 
diffusion intra-particulaire, comprenant à la fois le transport de la molécule de soluté dans 
le pore et la diffusion de ce soluté à la surface du pore ; 
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• la fixation du soluté sur les sites adsorbants : cette étape, qui constitue l’adsorption, est 
une phase quasi instantanée en système isotherme et ne limite donc pas la cinétique 
globale de fixation. 
 
 
Figure 1. 11 : Représentation des différentes étapes de la cinétique d'adsorption  
 
Au sein d’un réacteur parfaitement agité et à température constante, les étapes contrôlant la 
vitesse globale d’adsorption sont, par conséquent, les étapes de diffusion extra- et intra- 
particulaire. 
L’importance relative de ces étapes dépend de la structure de l’adsorbant (diamètre des particules, 
diamètre et longueur des pores), des propriétés de la solution (diffusivité des solutés) et de 
l’hydrodynamique au voisinage de l’adsorbant. 
 
VI.2. Les matériaux adsorbants 
 
Au sens strict, tous les solides sont des adsorbants. Cependant, seuls les adsorbants ayant une 
surface spécifique suffisante (surface par unité de masse) peuvent avoir des intérêts pratiques. 
Nous ne distinguerons dans cette étude que deux principaux types d’adsorbants : les charbons 
actifs et les zéolithes. Néanmoins, d’autres types d’adsorbants peuvent être utilisés : gels de silice, 
alumines activées, adsorbants à base de polymères, etc. 
 
VI.2.1. Les charbons actifs 
 
Les charbons actifs sont de loin les adsorbants les plus fabriqués et utilisés industriellement. Ils 
peuvent être obtenus à partir d’un grand nombre de matériaux carbonés (bois, charbon, noix de 
coco, résidus pétroliers, etc.), par des processus de carbonisation suivis de processus d’activation. 
La surface des charbons actifs est essentiellement non polaire, même si une légère polarité peut se 
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composés organiques non polaires ou faiblement polaires. Ils sont fréquemment utilisés pour la 
récupération des vapeurs de solvants et d’hydrocarbures, la décoloration de sucres, la purification 
d’eau, l’élimination d’odeurs, etc. 
 
VI.2.2. Les zéolithes 
 
Les zéolithes sont des aluminosilicates de formule brute : [Mn+(Al-O2)x(SiO2)y] avec M
n+, cations 
compensateurs de charge, relatifs à la substitution des atomes de silicium tétravalent (Si4+) par des 
atomes d’aluminium trivalent (Al3+). 
Le rapport Si/Al définit le caractère hydrophile ou hydrophobe des zéolithes. La transition se fait 
pour un rapport égal à 8 ou 10. Ce rapport varie de 1 pour les zéolithes hydrophiles à 3000 pour 
les plus hydrophobes. Toutefois, à partir d’un rapport égal à 100, la zéolithe peut être considérée 
comme totalement hydrophobe. 
 
VI.3. Les paramètres influençant l’adsorption  
VI.3.1. Nature du soluté 
VI.3.1.a. Solubilité 
 
La solubilité d’un composé en phase aqueuse est un bon indicateur de sa capacité d’adsorption. 
La solubilité reflète le degré d’attraction pour le solvant. 
Dans la mesure où elle définit l’affinité du soluté pour le solvant (eau), plus la solubilité sera 
élevée, plus les forces reliant le soluté au solvant seront fortes et plus l’adsorption sera 
généralement faible. Dans les séries d’homologues, comme les acides aliphatiques et les 
alkylbenzènes sulfonés, l’augmentation du nombre d’atomes de carbone de la chaîne linéaire rend 
la molécule plus hydrophobe et donc plus adsorbable. 
La présence de groupements fonctionnels polaires de type carboxyle, carbonyle, hydroxyle, 
amine... modifie également l’équilibre d’adsorption. Dans le cas des composés phénoliques et 
carboxyliques, les formes moléculaires sont ainsi mieux adsorbées que les formes ionisées, plus 









La variation de la quantité adsorbée est fonction de sa forme en solution : neutre ou ionique. 
Pour les composés organiques, il semble que plus le composé est organique (apolaire, faible 
solubilité dans l’eau), plus la quantité adsorbée est importante. Il a été mis en évidence l’influence 
de certains groupes chimiques sur les capacités d’adsorption (groupes hydroxyles, amines, 
sulfoniques ou nitriques). 
 
La structure des molécules joue également un rôle important. Les composés aromatiques sont 
généralement plus adsorbables que les composés aliphatiques d’une même taille moléculaire. Les 
composés à chaînes ramifiées sont également plus adsorbés que les composés linéaires. L’effet 
des groupes substituant dépend de leur emplacement (ortho, méta, para). 
 
VI.3.2. L’adsorbant 
VI.3.2.a. Taille des pores 
La taille des pores (10 à 100 000 Å) contrôle la taille des molécules pouvant accéder aux sites 
d’adsorption (exemple iodine : 10 Å ; permanganate de potassium : 10 Å). 
La taille des pores de l’adsorbant est l’une des caractéristiques les plus importantes en 
adsorption physique : 
• macropores > 500 Å 
• mésopores 20 – 500 Å 
• micropores secondaires  8-20 Å 
• micropores primaires < 8 Å 
La plupart des composés organiques s’adsorbent dans les micropores, car ils offrent la plus 
grande surface de contact. Labouyrie et al. (1997) ont étudié l’adsorption du paranitrophénol 
(PNP) sur différents types de charbons activés. Un adsorbant activé physiquement, avec une 
distribution de taille des pores faisant apparaître une majorité de micropores, offre une meilleure 
capacité d’adsorption. Plus la surface d’adsorption est grande, plus la quantité de soluté adsorbée 
est importante. 
 




La granulométrie est un facteur jouant sur la cinétique d’adsorption. Ainsi l’équilibre est atteint 
plus rapidement avec des grains de plus petite taille car les limitations diffusionnelles internes et 
externes sont plus faibles. Pour le diméthylphénol l’équilibre est atteint entre 30 min et 13 h 
(0,044 mm et 0,6 mm) (Randtke et al., 1983). 
 
VI.3.3. Les conditions d’adsorption 
VI.3.3.a. Le pH 
 
Brasquet (1998) a mené une étude sur l’influence du pH sur l’adsorption de phénol sur des 
charbons actifs en grains. Une meilleure adsorption a été observée pour un pH acide compris 
entre 3 et 6. Deux phénomènes expliquent ce résultat : une augmentation de la quantité d’espèces 
neutres et la modification de la charge de surface du charbon actif. Aux pH basiques la surface 
des charbons actifs est chargée négativement et une répulsion se produit entre cette surface 
négative et les solutés dissociés sous forme d’ions. 
 
VI.3.3.b. La température 
 
Une augmentation de la température de la solution à adsorber conduit à une diminution de la 
capacité d’adsorption. Ceci peut s’expliquer par le caractère exothermique de l’adsorption. 
 
VI.3.4. Influence de la présence d’oxygène 
 
L’oxygène est rapidement chimisorbé à la surface des atomes de carbone localisés sur les sites 
actifs. La présence d’oxygène dans le milieu peut provoquer la formation de polymères à la 
surface du charbon activé dans le cas des composés organiques cycliques. Cependant, aucune 
polymérisation n’a été observée pour les composés aliphatiques (Abu Zeid et al., 1995, Radisav et 
al., 1991). 
Grâce à  une analyse spectroscopique du carbone extrait, Vanderloop (1991) montre la présence 
de phénol et de polymères de la forme C6nH4n+2On (n=2-7) et donc la formation de dimères, 
trimères et tétramères du o-crésol. L’oxygène moléculaire peut directement réagir avec le phénol 
et les ions phénolates pour former des radicaux phénoxyles par exemple (Waters, 1961 ; Shibaeva 
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et al., 1969). Les espèces ionisées des composés phénoliques montrent une plus grande 
susceptibilité à se polymériser à la surface des charbons actifs en grain. 
 
VI.3.5. Développement biologique 
 
Certains auteurs montrent que le volume poreux accessible peut être diminué par le 
développement d’un biofilm (Kameya et al., 1997) qui colmate les micropores et les mésopores, 
limitant les capacités d’adsorption. L’influence du développement biologique sur l’adsorption est 
exposée plus amplement dans la partie de ce mémoire sur la biorégénération des adsorbants (cf. 
VI.7). 
 
VI.4. Les équilibres d’adsorption 
 
Une isotherme d’adsorption représente, pour des conditions de température et de concentrations 
données, la variation de la quantité de polluant adsorbé qe (gramme de composé par gramme de 
charbon actif) en fonction de la concentration à l’équilibre de ce polluant en phase liquide Ce. 
Les isothermes d’adsorption d’un monocomposé peuvent présenter plusieurs formes; elles sont 
divisées en cinq groupes suivant la classification proposée par Brunauer et al. (1940). 
 
 
Figure 1. 12 : Classification des isothermes d'adsorption 
 
Isotherme de type I : adsorption favorable sur des solides microporeux. La quantité adsorbée 
est importante même pour de faibles concentrations de polluant. 
Isothermes de type II et III : elles sont généralement observées pour des adsorbants ayant une 
large gamme de tailles de pores. Pour chaque système, il y a une progression continue avec la 
création de multicouches d’adsorption. Elle est due à une condensation capillaire dans les 
mésopores. 
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Isothermes de type IV et V : dans ces cas, l’adsorption est dite défavorable puisqu’il faut une 
forte concentration de composé en phase liquide pour avoir des quantités adsorbées importantes. 
Ces isothermes IV et V présentent un phénomène d’hystérésis lors de la désorption. 
 
La description de l’équilibre d’adsorption est fondamentale pour caractériser un couple 
adsorbat/adsorbant solide. La connaissance des isothermes d’adsorption des corps purs permet 
d’obtenir la quantité de produit adsorbé et la sélectivité d’un solide vis-à-vis des composés du 
mélange. 
La quantité de soluté adsorbé qm (gramme d’adsorbat par gramme d’adsorbant) peut être 
exprimée par un bilan matière : 
( )e0 CCVqm −=  Equation 1. 3 
 
VI.5. Compétitivité d’adsorption 
VI.5.1. Généralités- Notions de sélectivité 
 
Dans les différentes applications d’un procédé d’adsorption, il est rare que l’effluent à traiter ne 
contienne qu’un seul composé à éliminer. Une eau brute destinée à la production d’eau potable 
est notamment constituée de substances organiques diverses regroupées sous la terminologie 
Matière Organique Naturelle (MON). 
Selon sa structure physique (porosité) et chimique (fonctions de surface), un adsorbant peut 
adsorber préférentiellement un composé dans un milieu à plusieurs constituant. L’adsorbant est 
alors dit sélectif. Un coefficient α de sélectivité est alors défini pour déterminer la sélectivité, de 
façon quantitative. Dans le cas d’un mélange à deux constituants, il est défini comme étant le 
rapport du rapport de la quantité de composé 1 adsorbé par masse d’adsorbant sur la 
concentration du composé 1 en solution, sur le rapport de la quantité de composé 2 adsorbé par 





α =  Equation 1. 4 
Lorsque α est supérieur à 1, le composé 1 est préférentiellement adsorbé au composé 2. Si α est 
inférieur à 1, le composé 2 est adsorbé en majorité. Dans le cas où α est égal à 1, l’adsorbant n’est 
pas sélectif. 
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VI.5.2. Influence de la taille des pores et des propriétés des molécules 
 
Monneyron (2000) propose de relier linéairement la capacité d’adsorption au volume 
microporeux dans le cas des phénols. La distribution de la porosité semble être un facteur 
déterminant pour la capacité d’adsorption des micropolluants. 
Dans le cas de compétition, la solubilité des composés influe sur les capacités d’adsorption. Ainsi, 
les composés les moins solubles ont tendance à mieux s’adsorber que les autres, l’adsorption 
étant favorisée par le caractère hydrophobe de certains adsorbants. 
 
La taille des pores de l’adsorbant joue un rôle dans la compétitivité de l’adsorption, une sélection 
étant réalisée par l’encombrement stérique des molécules. 
Il y a différents types de compétition dans le cas de l’adsorption physique (Pelekani et al. 1999) : 
les pores sont assez larges pour adsorber les micropolluants mais trop petits pour le NOM : le 
blocage des pores est alors le phénomène prédominant ; 
• si les pores sont assez larges pour adsorber les micropolluants et les NOM, le mécanisme 
prédominant est alors la compétition sur les sites ; 
• l’utilisation d’adsorbant avec une distribution de taille des pores hétérogène permettrait de 
réduire les phénomènes de compétition. 
 
Cette compétition peut se traduire pour les isothermes de Freundlich par une réduction du 
paramètre K, signifiant une compétition directe sur les sites et un blocage physique des pores. 
Une variation de la valeur n peut s’interpréter par un changement de la distribution de l’énergie 
sur les sites. 
 
Les composés de plus petite taille exercent un effet de compétition plus important que les 
composés de plus grande taille, car ils s’adsorbent plus facilement sur tous les sites actifs de 
l'adsorbant. Ils entrent alors en compétition avec tous les autres composés de la solution. 
 
Dans les charbons actifs microporeux, seuls les composés à très faible masse moléculaire sont 
adsorbés à travers la structure de la particule. Les composés de même taille moléculaire entrent en 
compétition. Les composés de taille moléculaire plus importante sont adsorbés plus près de la 
surface externe du grain d’adsorbant. Le mécanisme de blocage des pores est moins important 
dans les charbons actifs mésoporeux, engendrant ainsi moins de compétitivité que pour des 
charbons microporeux (Newcombe et al., 2002 ; Pelekani et al., 2000). 
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VI.6. La biosorption 
 
De nombreux traitements biologiques, aérobies ou non, comme les bassins aérés ou les réacteurs 
à lit fluidisés, sont employés pour traiter les composés toxiques ou lentement biodégradables. La 
dégradation biologique des phénols par les boues activées est précédée d’une étape d’adsorption 
des composés par la biomasse. Les adsorbants sont alors des cellules ou des flocs microbiens qui 
tendent à concentrer les composés chimiques dans leur milieu environnant ; la biosorption ou 
l’accumulation de composés polluants par la biomasse est donc un processus important 
puisqu’elle constitue la première étape dans l’élimination des composés. 
La biosorption fait intervenir principalement des phénomènes chimiques. Les molécules 
adsorbées (toxiques) vont se lier à la surface réactive de l’adsorbant (bactérie). La membrane 
cellulaire d’une bactérie est essentiellement constituée de composés organiques telles que les 
carboxyles, les cétones, les polysaccharides, les lipides, les acides aminés… Les boues peuvent 
donc adsorber des composants à travers leur membrane comprenant des protéines et des lipides. 
La biosorption est un phénomène considéré comme rapide, de quelques minutes à quelques 
heures selon le substrat et la boue considérés. De plus, certaines propriétés intrinsèques, telles 
que l’hydrophobicité ou la décantabilité, ou encore l’acclimatation de la boue à son substrat, sont 
incontestablement des paramètres qui favorisent la biosorption (Finance, 1991). 
Le phénomène de biosorption résulte d’interactions entre un adsorbat spécifique et les sites actifs 
des boues activées. Ces sites actifs, assimilés à une ou plusieurs fonctions chimiques présentes à la 
surface et à l’intérieur des flocs bactériens, possèdent une très forte affinité électronique ou de 
nature hydrophobe avec l’adsorbant testé. Les interactions intervenant lors des phénomènes 
d’adsorption sont essentiellement dues aux affinités ioniques entre les composés cationiques et 
les sites négatifs de la surface des flocs bactériens : il est alors normal qu’une variation de la force 
ionique modifie les capacités d’adsorption (Finance, 1991). 
Une augmentation de la surface spécifique ou une augmentation du contenu en exo-polymères 
des flocs pourraient expliquer une augmentation de la capacité d’adsorption des bio-flocs (Guellil, 
1999). La diminution de l’activité biologique ou la prolifération de bactéries filamenteuses aux 
capacités d’adsorption moindres limite les capacités de bio-sorption. Le temps de séjour des 
boues dans le bioréacteur permet d’obtenir des flocs biologiques ayant des propriétés de surface 
différentes. Jacobsen et al. (1993) ont alors montré qu’une augmentation de l’âge de boues 
améliore les capacités d’adsorption des flocs biologiques. 
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En ce qui concerne le procédé qui nous intéresse, on peut se poser les questions suivantes : dans 
un système avec biomasse et charbon actif, quelle est la quantité de matière bio-sorbée et la 
quantité adsorbée ? La bio-sorption est-elle à prendre en compte ou est-elle négligeable ? 
 
VI.7. Couplage adsorption-dégradation : la biorégénération 
VI.7.1. Généralités et Mécanismes 
 
Il existe plusieurs types de régénération des adsorbants : chimique, thermique et biologique. La 
bio-régénération peut être définie comme le renouvellement des capacités d’adsorption d’un 
adsorbant par l’action des microorganismes : ces bactéries ont la particularité de pouvoir éliminer 
le polluant (bactéries acclimatées).  
L’ensemble des études menées sur la bio-régénération a été effectué en lit fixe. L’étude de la 
régénération par voie biologique d’adsorbant en suspension n’a fait l’objet que de très peu 
d’études. 
 
Le charbon actif adsorbe une quantité relativement importante de toxique dans la phase aqueuse 
et régule sa concentration dans le milieu. Les composés adsorbés désorbent et diffusent ensuite 
avant d’être métabolisés. L’adsorbant a alors un rôle de régulateur. Il est clairement montré que 
les bactéries forment un film à la surface de l’adsorbant, limitant ainsi l’adsorption des toxiques 
(Abu-Salah et al., 1996). 
 
Le mécanisme de régénération proposé par Perroti et al. (1974) est contredit par Xiaojian et al. 
(1991) et par De Jonge et al. (1996). Ces premiers auteurs pensent que la bio-régénération est due 
à l’action des exo-enzymes diffusant à l’intérieur des pores, formant alors un produit qui se 
désorbe. Cependant Xiaojian et al. (1991) et De Jonge et al. (1996) ont montré que les exo-
enzymes excrétées par les bactéries ne peuvent pas pénétrer à l’intérieur des pores car leur taille 
est trop importante (exo-enzymes > 100 Å ; micropores < 40 Å). Weber (1978) montre grâce à 
une analyse microscopique que la taille des microorganismes adsorbés est de 0,8 µm pour les plus 
petits. 
 
La bio-régénération est alors attribuée à la désorption et à l’assimilation du toxique par les 
bactéries. L’activité bactérienne conduit localement à une diminution de la concentration en 
substrat biodégradable dans la solution. Cette diminution de la concentration entraîne la 
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désorption d’une certaine quantité de produit jusqu’à atteindre l’obtention d’un nouvel état 
d’équilibre. Si aucun paramètre ne limite le développement bactérien, la biodégradation du 
substrat ainsi libéré peut accélérer le processus de désorption des produits biodégradables (De 
Laat, 1988). 
 
Parallèlement à ces phénomènes de déplacement d’équilibre conduisant par désorption à une 
augmentation de la quantité en substrat disponible pour les bactéries dans la phase liquide, 
l’hypothèse d’une action directe des bactéries sur le substrat adsorbé (dans les macropores) est 
également émise pour expliquer les processus de régénération (De Laat et al., 1985). Ce 
mécanisme, initialement présenté par Perroti et al. (1974) n’est pas contradictoire avec le 
mécanisme précédent, il est juste fonction de la taille des pores (Gaid et al., 1982 et Sirotkin et al., 
2001). En effet, si le charbon actif contient des macro-pores dont la taille est supérieure ou égale 
à celle des bactéries, alors celles-ci pourront s’adsorber sur le charbon actif et dégrader 
directement les toxiques à l’intérieur des pores. 
 
Durant le procédé, il est généralement possible de distinguer trois phases : 
• l’adsorption du composé préférentiellement adsorbable. C’est la phase initiale du 
processus quand la vitesse d’adsorption est beaucoup plus rapide que la vitesse de bio-
régénération, 
• un équilibre quand les vitesses d’adsorption et de bio-régénération sont comparables, 
• la bio-régénération peut être plus rapide que la vitesse d’adsorption. Du fait de l’activité 
microbienne, il peut y avoir un gradient de concentration inverse, dû à la désorption et à 
la régénération de l’adsorbant. 
 
Un mécanisme global de la bio-régénération peut alors être proposé : 
 









Figure 1. 13 : Mécanisme de bio-régénération 
 
biofilm 
Désorption des toxiques dûe au 
déplacement de l’équilibre 
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La bio-dégradation du substrat adsorbé nécessite une étape de désorption. La vitesse de bio-
régénération de l’adsorbant dépend de plusieurs paramètres souvent interdépendants : 
• la vitesse de biodégradation du substrat qui varie selon sa nature et qui permet sa 
désorption du fait de l’abaissement de sa concentration dans la phase liquide (équilibre 
dynamique adsorption-désorption), 
• la concentration en oxygène dissous. Cette concentration doit être nettement supérieure à 
celle nécessaire à la biodégradation du substrat présent dans l’influent, sinon les 
phénomènes de bio-régénération seront peu appréciables. De plus, elle peut limiter la 
vitesse de biodégradation lorsque la concentration en substrat libéré par désorption ne 
constitue pas un facteur limitant, 
• la concentration en substrat adsorbé dans la phase solide avant le démarrage des 
processus de dégradation par voie biologique. La bio-régénération est plus importante 
lorsque la concentration adsorbée est élevée, 
• l’adsorbabilité du substrat et sa vitesse de diffusion à l’intérieur de la particule de charbon 
actif interviennent sur la quantité de substrat qui peut être désorbée ainsi que sur la 
vitesse de désorption. 
 
La biodégradation et l’adsorption ne peuvent être considérées comme distinctes que pendant la 
phase initiale, jusqu’à  l’équilibre d’adsorption. 
 
Une concentration résiduelle en toxique est toujours observée dans le réacteur, car contrairement 
à une biodégradation classique, le polluant n’est pas totalement éliminé. Il reste un résidu dû à 
l’équilibre d’adsorption. Abu-Salah et al. (1996) montrent avec trois toxiques différents (phénol, 
PNP ou phénanthrène) la présence de traces de chacun des toxiques lors du couplage adsorption-
biodégradation, résultant de l’équilibre d’adsorption. 
 
La bio-régénération du charbon actif peut être rapide dans le cas de molécules facilement 
biodégradables et plus lente dans le cas de molécules plus difficilement biodégradables (ex : 
PNP). De Laat (1988) observe des régénérations de l’ordre de 60 % à 90 % sur des lits de 
charbon actif. De Jonge et al. (1996) montrent qu’il peut y avoir une variation de la bio-
régénération de 15 à 85 %, fonction du soluté et de l’adsorbant. La vitesse de bio-régénération 
peut être comprise entre 1 et 65 mg phenol.g-1.h-1 (Wallis, 1982). 
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Ying et Weber (1979) obtiennent un taux de régénération biologique de 80 %. Ce taux est limité 
par la croissance des microorganismes (Wallis, 1982). 
 
Ce dernier (Wallis, 1982) observe également que la capacité de régénération des adsorbants 
diminue dans le temps, à cause d’un bio-colmatage du charbon activé. Les bactéries adsorbées sur 
le grain limitent l’adsorption des composés en ajoutant une résistance au transfert de masse. Le 
temps nécessaire à une bio-régénération efficace est alors très long. L’utilisation de grains 
d’adsorbant plus fins permet toutefois de réduire l’importance du transfert de masse intra-
particulaire (Hutchinson et al., 1990). 
 
Chudyk et al. (1984) mettent en évidence le phénomène de bio-régénération avec du phénol dans 
une colonne. La concentration en oxygène semble jouer un rôle important dans l’étape de bio-
régénération. Ils observent qu’une faible concentration en O2 réduit la bio-régénération par 
une limitation de l’activité respiratoire des microorganismes fixés sur les adsorbants. 
 
Orshansky et al. (1997) soulignent le phénomène de bio-régénération et l’intérêt du procédé 
couplant adsorption et activité biologique pour les composés lentement biodégradables. Des 
essais de biodégradation, avec du phénol, sur une population acclimatée, montrent une activité 
respiratoire supérieure en présence de charbon actif. Cependant, en présence d’un composé non 
biodégradable, l’activité respiratoire est diminuée, car le composé adsorbé ne désorbe pas. 
 
La perte de capacité d’adsorption peut être directement reliée au colmatage des pores de 
l’adsorbant par les produits issus de la biodégradation. 
 
VI.7.2.  La croissance bactérienne sur adsorbant 
 
Trois étapes sont habituellement décrites pour la formation d’un film biologique à la surface d’un 
support immergé (De Laat, 1988) : 
• 1ère étape : adsorption physique des bactéries sur le support. Cette étape est relativement 
rapide, réversible et fait intervenir des forces de Van des Waals, de London, des 
interactions électrostatiques et stériques. L’adsorption des bactéries est un phénomène 
physique et peut être décrite par des isothermes d’adsorption. 
• 2ème étape : la fixation irréversible de bactéries obtenue, en particulier, à l’aide des 
polysaccharides sécrétés et adsorbés. Cette étape est relativement lente car elle nécessite 
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une biosynthèse des polysaccharides à partir de substances nutritives. Ces exo-polymères 
qui forment un réseau fibreux autour de la cellule bactérienne permettent aux bactéries de 
se fixer solidement à des supports solides et représente une zone d’adsorption et 
d’échange pour la rétention de matières nutritives minérales et organiques. 
• 3ème étape : la colonisation du support par croissance bactérienne et l’installation d’une 
microfaune plus variée. 
 
De Laat (1988) observe une période d’adaptation des bactéries adsorbées pour la biodégradation 
de certains composés (acide salicylique, PNP…), correspondant à l’acclimatation des bactéries au 
substrat. Cette période d’acclimatation est fonction du substrat considéré. Avec le PNP, la 
période est plus longue car ce composé est inhibiteur de l’activité bactérienne. 
 
Les effets synergiques du couplage adsorption/biodégradation peuvent être distingués (Sher et 
al., 2000) : 
• le charbon actif en poudre (CAP) améliore l’assimilation et la minéralisation des 
composés organiques, 
• la biomasse peut dégrader les composés organiques adsorbés sur le PAC (bio-
régénération), 
• les molécules organiques faiblement biodégradées peuvent être adsorbées et « cassées » 
par des enzymes extracellulaires adsorbables. Ces molécules désorbent et sont utilisées 
par des microorganismes, 




L’étude bibliographique montre que la présence du milieu biologique permet de régénérer 
l’adsorbant, mais le développement de la biomasse peut limiter l’adsorption. Le choix des 
conditions d’adsorption semble être l’un des points clés. Les interactions adsorption/milieu 
biologique posent encore des questions. Quelles caractéristiques poreuses (microporeux ou 
macroporeux) doit offrir l’adsorbant pour permettre une adsorption et une dégradation 
optimales ? Cette caractéristique de bio-régénération des particules est nécessaire pour le 
dimensionnement. Dans le cas de la dégradation d’un composé inhibiteur, quel est l’impact d’un 
toxique sur la biologie en milieu adsorbé ? La présence de toxique ne va-t-elle pas limiter le 
développement bactérien autour des adsorbants ? 
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VII. Couplage adsorption – membrane 
VII.1. Exemples d’applications 
 
L’hybridation ou le couplage adsorption/membrane a été étudiée pour différents types 
d’effluent, d’adsorbant et de membranes (Tableau 1. 8). L’utilisation des membranes de micro- ou 
d’ultra-filtration est largement répandue alors que les membranes de nanofiltration ne font l’objet 
que de peu d’études (Meier et al., 2002). Dans ces études, l’objectif est de limiter la concentration 
en matières organiques colmatantes et d’éliminer les composés qui ne sont pas arrêtés par la 
membrane. Les travaux réalisés avec des eaux de rivière ou des matières organiques (Lin et al., 
1999, Tsujimoto et al., 1998, Baudin et al., 1997) mettent en évidence l’intérêt d’utiliser le charbon 
actif pour limiter la concentration en substances colmatantes. Les concentrations en charbon actif 
sont relativement faibles et ne dépassent pas 500 mg.L-1. L’utilisation de charbon actif en poudre 
est largement répandue et remplace souvent le charbon actif en grain, ce qui permet de diminuer 
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Tableau 1. 8 : Conditions de fonctionnement de procédés hybrides 





Effluent NOM ERU  Eau de rivière  
Configuration Immergé Externe Céramique 
Externe-
plane HF-Immergé Externe-Plane 
Membrane MF MF NF UF UF-PVDF 
Taille des pores 
seuil de coupure 200 kDa 0,1 µm   70 kDa 
Surface (m²)     55 0,0015 
Adsorbant PAC PAC GAC PAC GAC PAC (dp = 2,2µ) 
Concentration 
(mg.L-1) 11 25 12 80 100  15 8 10 15 20 50 
Age du PAC 
(jours) 30 30 60 60          
Flux (m-3.m-2.h-1) 0,7-1,1 39 50  0,14 0,2 0,04 
PTM (kPa) 8-30 10 3000   300 
1% perméat Décolmatage Cl2 (0.2 ppm)    1/90 min 1/60 min 30 s 60 s 90 s  
HRT (hr) 0,71 1,2 1,2 0,85       
Vitesse       0,1-0,7 m/s    
Volume        
Référence Lebeau (1998) Konieczny (2002) 
Meier 
(2002) Baudin et al. (1997) 
Tomaszewskaet al. 
(2002) 
Effluent NaCl +NaHCO3 Pesticide+NaCl Acide humique Rivière Onga 
Configuration Plane   Immergée HF 





Taille des pores 
seuil de coupure 20 kDa 
100 
kDa 10 nm-100 kDa 100 kDa 150 kDa 13 kDa 
Surface (m²) 0,0003 7,2 0,00094 5 7,6 
Adsorbant PAC (d=10µm) PAC (d=15µm) PAC 25 µm GAC 
Concentration 
(mg.L-1) 10 4 400 240 80   
Age du PAC 
(jours)        
Flux (m-3.m-2.h-1)  0,069 0,32 1 1 
PTM (kPa) 40 56 138   
Décolmatage 1min 2 bar/30 
min     1min 1,5 bar/45 min 
HRT (hr)        
Vitesse        
Volume  80 L      




DCO 30% DCO 
Référence Yiantsios (2001)  Matsui (2001) Lin (1999) Tsujimoto et al. (1998) 
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VII.2. Avantages de l’hybridation adsorption/membrane 
 
L’association des membranes immergées et de charbon actif en poudre (CAP) permet d’obtenir 
plusieurs bénéfices  lors du traitement d’une eau de surface (Lebeau et al., 1998) : 
• meilleure élimination de la matière organique avec une bonne utilisation des CAP, 
• rétention totale du CAP, 
• excellente réponse aux variations de qualité de l’effluent à traiter. 
 
La forme et la répartition en taille des adsorbants est un paramètre important à considérer lors de 
l’étape de filtration. En effet, un adsorbant sphérique et homogène formera un dépôt plus poreux 









Figure 1. 14 : Représentation schématique du dépôt de particules adsorbantes à la surface de la membrane 
 
Toutefois, ces particules en suspension peuvent être responsables du colmatage, en particulier 
quand leur taille est inférieure au diamètre des pores de la membrane (Meier et al., 2002, Massé, 
2004). D’ailleurs, Chang et al. (1996) montrent l’importance de la distribution de la taille des 
particules sur le colmatage. Il est donc important d’utiliser des particules ayant un diamètre 
supérieur à celui des pores de la membrane. Un rapport MW/MWCO supérieur à 1 permet de 
diminuer les risques de colmatage de la membrane par l’adsorbant (Kim et al., 1996). 
Tomaszewska et al. (2002) ont mené des essais de filtration tangentielle sur des membranes 
planes avec du charbon actif en poudre dans l’eau pure pour des concentrations variant de 10 à 
100 mg.L-1. L’addition de CAP dans de l’eau distillée diminue légèrement le flux : il y a donc 
colmatage de la membrane. Bien que les particules soient trop larges pour bloquer les pores 
intérieurs de la membrane, elles sont déposées à la surface de la membrane et peuvent 
partiellement colmater la surface des pores. Le procédé de rétrolavage appliqué à un procédé 
CAP/UF semble particulièrement efficace, spécialement quand la concentration en CAP est 
inférieure à 20 mg.L-1. 
 
Particules adsorbantes sphériques Particules adsorbantes en bâtonnet 
membrane 
adsorbants 
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Ces études ont montré que la contribution des particules au phénomène de colmatage était 
fonction de : 
• des particules (taille, forme…) 
• des membranes (porosité, charges de surafce…) 
• des conditions de filtration (concentration, conditions hydrodynamiques...) 
 
Le procédé CRISTAL® développé par la Lyonnaise des Eaux est une application industrielle du 
couplage CAP/UF pour la production d’eau potable depuis 1996 (Laîné et al., 2000). Ce procédé 
a été développé pour éliminer les matières organiques et les pesticides contenus dans les eaux à 
potabiliser (atrazine…). Des membranes d’ultrafiltration fibres creuses sont utilisées dans ce 
procédé. 
 
VII.3. Hybridation en milieu biologique 
 
Quelques études ont montré que la perméabilité de la membrane peut être améliorée en ajoutant 
des grains de charbon actif dans le réacteur biologique. Lors d’essais en filtration frontale, Kim et 
al. (1998), montrent que l’ajout de charbon actif en poudre (12-20 µm à une concentration de 0,5-
2 g.L-1) dans un bioréacteur  diminue de 40 % la résistance totale à la filtration en dépit de 
l’augmentation de la quantité de matière en suspension et de la taille réduite des flocs. Le dépôt 
formé à la surface de la membrane a une compressibilité plus faible et une plus grande porosité 
qu’une boue activée classique, par la formation d’un film à la surface du grain ayant une 











Figure 1. 15 : Structure de la couche colmatante d'une boue activée classique (A) et d'une boue avec 
charbon actif (B) (Kim et al., 1998) 
 
L’un des mécanismes possibles a été mis en évidence très récemment par Lee et al. (2001) lors de 
l’addition de zéolithe (clinoptilolite, 45 µm à 1 g.L-1) dans un bioréacteur à membranes 
 
A B 
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immergées. Ils ont remarqué que l’addition d’adsorbant induit une croissance bactérienne 
attachée à la surface des particules de zéolithe et permet ainsi une diminution de la résistance 
spécifique du dépôt de 70 %. La Figure 1. 16 montre que l’ajout de zéolithe dans le bioréacteur à 
membrane a permis de diminuer la pression transmembranaire à appliquer pour maintenir un flux 
constant. 
 
Figure 1. 16 : Evolution de la pression transmembranaire au cours de la filtration 
d'une suspension avec ou sans zéolithe (Lee et al., 2001) 
 
Le Tableau 1. 9 présente les résultats obtenus par Kim et al. (1998) pour l’ultrafiltration d’une 
suspension de boue activée avec ajout de charbon actif en poudre sur des membranes planes 
(filtration frontale ; PTM = 1 bar). Dans ce cas, l’ajout de charbon actif en poudre diminue les 
performances de filtration par une augmentation de 40 % de la résistance du gâteau formé à la 
surface de la membrane (le dépôt est rigide mais faiblement poreux). Le développement d’un 
biofilm à la surface du charbon actif (BAC) permet de diminuer de 38 % la résistance du gâteau 
en formant un film rigide et poreux à la surface de la membrane. Ceci se traduit par une 
diminution de la résistance du gâteau et par une amélioration du flux de perméat. 
 
Tableau 1. 9 : Comparaison des résistances durant l’ultrafiltration de boue activée 
(R x 10-12m-1) Kim et al. (1998). Rm : résistance de la membrane ; Rc :  résistance due au colmatage 
réversible ; Rf : résistance due au colmatage irréversible ; Rt : résistance totale 
 Rm Rc Rf Rt 
0,63 2,45 0,11 3,19 Bioréacteur à membrane 0,63 2,24 0,11 2,98 
Bioréacteur à membrane + adsorbant sans biofilm (1 g.L-1) 0,63 3,23 0,05 3,91 
Bioréacteur à membrane + adsorbant avec biofilm (0,5-0,6 g.L-1) 0,62 1,4 0,08 2,1 
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Dans le cas des BAM-H, l’aération, initialement prévue pour fournir de l’oxygène au milieu 
biologiques, permet également de mettre les adsorbants en suspension dans le bioréacteur (Lee et 
al., 2001 ; Lee et al., 2002). 
 
Le procédé Biocristal-DN® développé par la Lyonnaise des Eaux est un bioréacteur à membrane 
fibres creuses avec du charbon actif en poudre dans le but de réaliser une élimination couplée des 





L’hybridation ou le couplage adsorption/membrane a fait le sujet de plusieurs études et il semble 
que l’ajout de particules adsorbantes permet d’améliorer les performances de filtration. Toutefois, 
peu d’études ont mis en évidence l’intérêt de l’ajout de charbon actif dans le milieu biologique, et 
toutes les interactions n’ont pas été étudiées. 
Quel peut être l’effet du couplage biodégradation/adsorption sur la membrane : en présence de 
toxique, les adsorbants vont-ils structurer la biomasse ? L’ajout de particules dans le milieu 
biologique change-t-il les caractéristiques mécaniques du milieu à filtrer ? Les adsorbants auront-
ils un rôle d’attrition du dépôt formé à la surface de la membrane ? Quelles sont les conditions 




L’étude bibliographique a montré les intérêts potentiels de l’hybridation adsorption/activité 
biologique/membrane dans le traitement des composés toxiques. Ainsi, les travaux de la 
littérature permettent de mettre en évidence le pouvoir de l’ajout de charbon actif afin d’absorber 
les variations de charge de l’effluent à traiter et d’accroître ainsi la capacité tampon du procédé. 
La synergie biomasse/adsorption permet d’augmenter le temps de contact entre la biomasse et le 
composé à biodégrader. La membrane peut également retenir une partie des molécules 
difficilement biodégradables et, par conséquent, participer à l’amélioration de la biodégradation. 
Toutefois, ceci ne concerne que les macromolécules. 
L’étude bibliographique a également démontré que l’ajout de charbon actif peut provoquer une 
diminution du colmatage de la membrane par rétention des molécules susceptibles de s’adsorber 
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sur la membrane sur les particules adsorbantes. Les particules de charbon actif peuvent également 
structurer le dépôt à la surface de la membrane et, ainsi, diminuer la résistance du gâteau. 
Cette synthèse bibliographique présente les intérêts du couplage adsorption/activité biologique 
pour faire face à des variations de concentration en toxique et lever l’inhibition des 
microorganismes. Elle a mis en avant les facteurs influençant l’adsorption et la biorégénération. 
Toutefois, peu de données sur l’appréciation de la biorégénération, de la dégradation en continu 
du composé toxique ainsi que des capacités de réadsorption de l’adsorbant sont actuellement 
disponibles. 
Le couplage et la mise en synergie des trois procédés adsorption/bioréacteur/membrane ont été 
peu étudiés et les connaissances scientifiques de base font défaut sur ce nouveau procédé. Le 
problème est amplifié si on s’intéresse au comportement d’un tel système par rapport à un 
composé toxique. 
Cette étude a donc pour objectif de définir les intérêts industriels du procédé et d’identifier les 
problématiques scientifiques (Tableau 1. 10). 
Tableau 1. 10 : Intérêts industriels du procédé et problématiques scientifiques associées 
Intérêts industriels potentiels Problématiques scientifiques 
Biodégradation du composé 
toxique 
Quels sont les mécanismes de dégradation et 
d’adaptation de la biomasse à un composé 
toxique ? 
Si un adsorbant est ajouté, la biomasse se 
développe-t-elle au voisinage de l’adsorbant ? 
Performances 
épuratoires 
Absorption des variations de 
charges toxiques 
Quelles caractéristiques poreuses doit offrir 
l’adsorbant ? 
Colmatage des membranes 
L’ajout de composé toxique dans le milieu 
biologique va-t-il avoir un impact sur le 
colmatage ? Quel peut alors être le rôle de 
l’adsorbant ? 
Apport en adsorbant 
Quels sont les mécanismes de biorégénération 
selon les caractéristiques poreuses ? Quels 
taux de régénération peut-on obtenir ? 
Coûts de 
fonctionnement 
Production de boues 
L’ajout de particules peut-il jouer sur la 
production de boues ? 
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Figure 1. 17 : Représentation schématique du procédé hybride 
 
Ce travail de thèse a pour objectif de mettre en évidence l’intérêt du procédé hybride et de 
caractériser son fonctionnement. Pour cela, la démarche adoptée consiste, dans un premier 
temps, à réaliser des choix expérimentaux permettant de mieux appréhender les différentes 
synergies attendues. Puis, chacune des opérations unitaires entrant en jeu dans le procédé est 
étudiée. Ensuite, le travail a pour objectif de caractériser chacune des interactions possibles en 
mettant en avant les intérêts potentiels pour le procédé. Enfin, une étude globale permet de 
décrire le fonctionnement du procédé. En se basant sur les étapes précédentes, les synergies 
globales observées peuvent être ainsi corrélées aux différentes interactions décrites 
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La démarche présentée dans ce schéma peut alors être découplée en cinq parties, représentant les 
cinq prochains chapitres de ce manuscrit : 
Chapitre 2 : Choix expérimentaux 
L’objectif est alors de faire des choix expérimentaux permettant d’arriver à mettre en évidence les 
phénomènes que nous voulons observer. 
Chapitre 3 : Etude de la biodégradation du DMP 
Le but est de comprendre la dégradation du composé toxique modèle choisi afin de mieux 
caractériser les observations qui pourraient être faites dans les chapitres suivant 
Chapitre 4 : Etude de l’adsorption et des interactions adsorption/biomasse 
Le deuxième phénomène découplé est l’adsorption. Puis, les interactions avec la biomasse seront 
mises en évidence. Le chapitre précédent permettra d’expliquer une partie des phénomènes 
observés. 
Chapitre 5 : Etude de la séparation membranaire et des interactions 
adsorption/membrane, biomasse/membrane et biomasse/adsorption/membrane 
Le dernier phénomène découplé étudié est la séparation membranaire. La filtration des 
différentes solutions permet de caractériser les phénomènes de colmatage. Puis, des boues avec et 
sans adsorbant seront filtrées afin de mettre en évidence les différentes interactions possibles 
Chapitre 6 : Etude des performances et du colmatage du procédé hybride et comparaison 
avec un bioréacteur à membranes, pour l’élimination du composé toxique choisi 
Le dernier chapitre permet d’étudier le procédé hybride dans sa globalité et de comparer à un 
bioréacteur à membrane fonctionnant dans les mêmes conditions. Les conclusions réalisées dans 
les chapitres précédents permettent alors d’expliquer les phénomènes observés dans le cas du 
traitement d’un effluent synthétique contenant un composé toxique par le bioréacteur à 
membrane hybride. 
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Chapitre 2 : Matériel et Méthodes 
 96
Chapitre 2 : Matériel et Méthodes 
 97
I.  Conditions expérimentales 
I.1. Choix du composé toxique 
 
Au début de l’étude, une réflexion a porté sur le choix du composé modèle à utiliser pour 
représenter un composé lors des expériences. Ce choix a été réalisé en concertation avec l’Institut 
Français du Pétrole. Le toxique doit répondre aux critères suivants :  
• être présent dans les effluents de raffinerie à une concentration suffisamment importante 
pour avoir un effet inhibiteur sur la biomasse, 
• représenter une famille chimique rencontrée dans un grand nombre d’effluents 
industriels, 
• être facilement manipulable et mesurable. 
Le Tableau 2.1 recense les composés chimiques toxiques présents dans différents types 
d’effluents de l’industrie pétrolière.  
















 700-800 m3.j-1 3 %  charge  0,2 à 5 m3.h-1 
15-30 % 
charge 
Cl-  2-15 g.L-1 5-100 mg.L-1   0,25-5 g.L-1   
S2-  10 mg.L-1     0,3-40 g.L-1   
Phénols totaux  5-20 mg.L-1 5-300 mg.L-1 10 mg.L-1 2-35 g.L-1 20-30 mg.L-1 
HS-, RSH    10-5000 mg.L-1   5-30 g.L-1   
NH4    5-3000 mg.L
-1       
CN-    0-200 mg.L-1       
HC    5-60 mg.L-1   0,5-5 g.L-1   
MES        0,2-0,5 g.L-1   
o-crésol 500       oui   
m-crésol 500       oui   
p-crésol 500       oui   
2,4-xylénol 190       oui   
3,4- xylénol        oui   
3,5- xylénol 335       oui   
α-naphtol        oui   
β- naphtol        oui   
Catechol        oui   
Resorcinol        oui   
Hydroquinone 10       oui   
Thiophénol        1-6,8 g.L-1   
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L'une des principales sources de phénols est constituée par les "Soudes Usées" (SU). Les SU 
provenant des adoucissements des essences légères sont riches en phénols monohydriques très 
solubles alors que les SU issues des essences lourdes peuvent contenir de fortes proportions de 
crésols insolubles dans l'eau ou de thiophénols. La soude libre, les phénols totaux, les mercaptans 
et les sulfures sont les quatre constituants essentiels de ces soudes usées (Tableau 2.2). Deux 
constituants secondaires sont également à considérer : les chlorures et les cyanures. La teneur en  
phénols a souvent été à l'origine de la division des soudes usées en deux grandes familles : les SU 
phénoliques et les SU sulfureuses. On admet la prépondérance de crésols et de xylénols après le 
fluocraquage catalytique de produits lourds ou de phénols après vapocraquage (Berné et al., 
1985). La présence de thiophénols est rarement contrôlée. La production de SU varie selon les 
raffineries (capacité et production) de 0.1 à 5 t.h-1. Les moyens de destruction ou de dispersion, 
hors traitement, sont très divers : vente à l’extérieur (de plus en plus rare), recyclage en aval du 
dessaleur, dilution avec les eaux variées, neutralisation d’effluents acides. 









Les phénols totaux comprennent tous les dérivés du phénol, méthylphénol, diméthylphénol, 
etc… Il apparaît que les dérivés phénoliques sont prédominants dans les différents effluents 
d’une raffinerie de pétrole (jusqu’à 4 t.j-1). 
Le caractère inhibiteur du composé chimique est le premier des critères considérés. La recherche 
du composé le plus toxique se fait à travers l’EC50 des composés recensés dans les effluents de 
raffinerie. Il semble alors que trois composés sont à considérer : le 2,4 xylenol (ou 2,4 
diméthylphénol), le 3,5 xylenol, et l’hydroquinone. Ces composés proviennent des soudes usées 
et des eaux de dessalage qui représentent un volume relativement important (environ 3 t.j-1). 
 
Le 2,4-diméthylphénol (DMP) est le seul composé qui soit toxique (plus toxique que les crésols) 
et qui se retrouve en concentration importante (supérieure à la concentration en hydroquinone) 
dans les effluents de raffinerie. Pour cette raison, nous avons choisi le DMP pour cette étude. Le 
2,4-diméthylphénol est couramment utilisé comme matière première dans l’industrie et en 
agriculture. Il est employé dans les industries fabriquant des antioxydants phénoliques, des 
désinfectants, des solvants, des insecticides, des fongicides, des plastiques, de la colle chimique, 
 SU sulfureuses SU phénoliques 
NaOH initial 5 % 12-18 % 
S2- 2-5 g.L-1 10-25 g.L-1 
RSH 5-10 g.L-1 10-30 g.L-1 
Phénols 1-5 g.L-1 10-40 g.L-1 
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des colorants, et dans l’industrie pharmaceutique. Il sert également d’additif pour les lubrifiants et  
les essences. C’est pourquoi il a été choisi comme molécule représentative de la pollution 
industrielle. 
Les caractéristiques physico-chimiques du 2,4-xylénol sont rassemblées dans le Tableau 2. 3. 
 
Tableau 2. 3 : Caractéristiques du 2,4 diméthylphénol 
(1) donnée issue de Walker et al. (1989) 
On note ici que la valeur de l’EC50, indice de toxicité est de 190 mg DMP.L
-1, ce qui signifie qu’à 
cette concentration en DMP une diminution de 50 % de l’activité de la biomasse est observée. 
 
I.2. Les adsorbants 
 
L’efficacité d’un adsorbant vis-à-vis d’un adsorbat dépend de ses caractéristiques physico-
chimiques. La capacité d’adsorption d’un matériau est ainsi directement liée à sa surface 
spécifique, à son volume poreux et à la dimension des pores. Ce dernier paramètre est à comparer 
à la taille de la molécule à adsorber. 
Les mécanismes et les paramètres influant sur la bio-régénération n’ont pas été étudiés de façon 
assez approfondie pour permettre de choisir à priori un adsorbant. C’est pourquoi, il est important 
de travailler avec plusieurs adsorbants, ce qui permettra de mieux préciser les mécanismes de bio-
régénération. Nous avons décidé de sélectionner pour l’étude trois types d’adsorbants de 
propriétés différentes, de manière à mettre en évidence l’influence de ces propriétés sur les 
performances du procédé hybride. Nous avons retenu deux types de matériaux différents pour les 
adsorbants : charbons actifs en poudre, car couramment utilisés dans les procédés de traitement 
des eaux, et zéolithe, pour le caractère très sélectif de cet adsorbant. 
 
I.2.1. Les charbons actifs 
 
Deux types de charbons actifs commerciaux ont été sélectionnés, qui diffèrent par leur porosité : 
l’un est microporeux, c’est à dire que la majorité des pores a une taille inférieure à 20 Å, le Picactif 





sous 1 atmosphère 
484,13 K 
Famille chimique Alcool aromatique Température critique 707,65 K 
Masse molaire 122,167 g/mol Pression critique 43,4 atm 
Densité 1,016 g/cm3 Volume critique 390 cm3/mol 
Solubilité 786 8 mg/L EC50
(1) 190 mg/L 
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NC60, et l’autre plus macroporeux, c’est à dire que la répartition de la taille des pores est plus 
large avec un nombre plus important de pores supérieurs à 20 Å, le Picaflo HP. Le diamètre 
moyen des particules est suffisamment faible (20-40 µm) pour envisager une mise en suspension 
facile. Les deux charbons actifs diffèrent également par leur surface BET, le Picaflo HP 
possédant une surface spécifique plus importante. Le Tableau 2. 4 rassemble les caractéristiques 
des deux charbons actifs retenus. 
 
Tableau 2. 4 : Caractéristiques de charbons actifs 
 CAP NC60 CAP HP 
Nom commercial Picactif NC60 Picaflo HP 
Matériaux Noix de Coco Bois 
Surface BET (m².g-1) 1062 1454 
Volume poreux (cm3.g-1) 0,6229 1,3307 
Diamètre médian (µm) 42 21 
% microporeux 82,7 % 51,7 % 
% mésoporeux 2,5 % 20,9 % 
% macroporeux 14,8 % 27,4 % 
 
 
Les cinétiques apparentes d’adsorption sont largement contrôlées par la taille des adsorbants 
utilisés dans la mesure où les phénomènes de limitations diffusionnelles interne et externe 
peuvent être limitants quand la taille des particules est grande. La taille des particules va 
également influencer leur efficacité de mise en suspension et leurs interactions avec la membrane. 
Il est donc important de connaître la répartition granulométrique des adsorbants utilisés. Ces 
dernières sont présentées sur la Figure 2. 1.  
  
Figure 2. 1 : Répartition granulométrique en nombre (gauche) et en volume (droite) du CAP NC60 et du 
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L’analyse de la répartition granulométrique met en évidence que les deux CAP ont une seule 
population de particules. Par contre le NC60, présente une population en nombre très resserrée 
et peut être considérée comme mono-disperse alors que le HP présente une gamme plus large de 
particules (2-90 µm). Le HP contient une population importante de petites particules, mais celles-
ci n’occupent pas un volume très important, ce qui explique la superposition des deux profils en 
volume.  
 
I.2.2. La zéolithe 
 
Raychoudhuri et al. (1995) ont étudié l’adsorption du 2,6-diméthylphenol sur une zéolithe NaX 
(faujasite) et montrent qu’il est possible d’adsorber préférentiellement le 2,6-DMP vis-à-vis du p-
crésol et du m-crésol. Nous avons donc choisi pour l’étude une faujasite en poudre (6-8 µm) et 
hydrophobe (Si/Al > 10) avec une large ouverture des pores (Tableau 2. 5). 
Tableau 2. 5 : Caractéristiques de la zéolithe 
Fabricant Nom Si/Al Diamètre moyen (µm) Diamètre moyen des cristaux (µm) 
Tosoh 390 HUA 200 6-8 0,2-0,4 
 
 
II. Pilote de laboratoire 
II.1. Présentation du pilote 
 
Nous avons choisi de travailler avec un BAM immergé et avec une aération de type fines bulles 
pour l’oxygénation de la biomasse. Le pilote va également être utilisé pour l’étude du procédé 
hybride. Dans ce cas, du charbon sera quotidiennement ajouté dans le réacteur membranaire. Le 
pilote de laboratoire suivant a été spécialement conçu et réalisé pour ce travail (Figure 2. 2). 
 
Un faisceau de membranes fibres creuses empotées en U (fourni par la société Polymem) est 
immergé dans un réacteur de 5 L. Ses propriétés sont présentées dans le Tableau 2. 6. L’empotage 
des fibres est disposé au point haut du réacteur. Une pompe de succion péristaltique (0 à 1 L.min-
1 soit 0 à 0,17 L.h-1.m-2) permet de maintenir une dépression, constituant la force motrice (PTM 
comprise entre 0,01 et 0,7 bar).Un capteur de pression mesure la pression transmembranaire avec 
une résolution de 0,01 bar. Une régulation de niveau qui gère la pompe d’alimentation permet de 
toujours maintenir la membrane immergée. L’aération dans le réacteur membranaire est assurée 
par un diffuseur poreux fines bulles, placé au fond de la cuve. Le débit d’air est réglable de 0 à 5,6 
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L.min-1 (soit 0 à 1,12 L.min-1L-1 ou de 0 à 56 L.min-1m-2) et mesuré à l’aide d’un rotamètre. Cette 
aération aura ici une double fonction : apporter de l’oxygène à la biomasse et mettre en 
suspension la biomasse et le CAP. Il faut souligner que le réacteur ne compte pas d’aération 
« grosses bulles » souvent utilisée pour contrôler le colmatage. La température du réacteur est 
régulée à 20°C grâce à une double enveloppe. Une purge quotidienne en point bas du réacteur 



















Figure 2. 2 : Schéma du pilote 
 
Les caractéristiques du pilote sont rassemblées dans le tableau suivant. 
 
Tableau 2. 6 : Caractéristiques du faisceau de fibres creuses 
Fournisseur membrane Polymem 
Matériau membrane Polysulfone 
Diamètre moyen des pores  0,2 µm 
Surface 0,1 m² 
Perméabilité initiale (20 °C) 604 L.h-1.m-2.bar-1  
Diamètre externe de fibres 0,72 mm 
Diamètre interne des fibres 0,38 mm 
Longueur des fibres 30 cm 
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II.2. Effluent Synthétique 
 
Afin d’obtenir une concentration élevée en matière organique à l’entrée du BAM, le réacteur est 
alimenté par un effluent synthétique caractéristique d’un effluent urbain. L’utilisation d’un 
effluent synthétique permet d’augmenter la charge appliquée, puisqu’il est possible de modifier la 
concentration en DCO. Le Tableau 2. 7  présente la composition de l’effluent. 
Tableau 2. 7 : Composition de l'effluent synthétique 
Composant Concentration 
Tryptone 1,33 g.L-1 
Extrait de viande 0,92 g.L-1 
NaCl 0,06 g.L-1 
MgSO4 0,02 g.L
-1 
Na2HPO4, 7H2O 0,48 g.L
-1 
Ethanol 0,14 mL.L-1 
 
Dans ces conditions de concentration, la charge organique en alimentation du réacteur est 
approximativement égale à 2 kg DCO.L-1.j-1. 
 
II.3. Analyses effectuées sur le bioréacteur 
 
Un suivi régulier des performances épuratoires et des caractéristiques de la boue a été effectué. La 
Figure 2. 3 présente l’ensemble des analyses effectuées pour caractériser le fonctionnement et les 






















Figure 2. 3 : Synthèse des analyses réalisées sur le bioréacteur à membrane 
 
Dans le paragraphe suivant, nous allons détailler les méthodes utilisées pour ces différentes 
analyses. 
 
III. Méthodes de caractérisation des performances et de la 
biomasse 
III.1. Analyses de performances épuratoires 
III.1.1. Propriétés des entrées et sorties du réacteur 
 
Les méthodes analytiques normalisées utilisées sont répertoriées dans le Tableau 2. 8. 
Tableau 2. 8 : Méthodes d'analyses 
Mesure effectuée Méthode de mesure 
Demande chimique en oxygène (DCO) Norme AFNOR NFT 90.101 
Carbone Organique Total (COT) DOHRMANN DC-180 
 
III.1.2. Analyse chromatographique du DMP 
 
Le DMP est analysé par chromatographie liquide haute pression. Le chromatographe utilisé 
(HPLC Hewlett Packard Modèle 1050) est couplé à un ordinateur permettant l'intégration des 
pics et l’analyse des résultats. Le chromatographe est équipé d'une colonne en phase inverse 
(EQUISORB ODS-2) C-18 de 25 cm de longueur. La détection est réalisée par spectrométrie 
UV. Il est possible de régler la longueur d’onde et de travailler sur trois longueurs d’onde 
DCO 
DMP 





Activité biologique de la biomasse 
Pouvoir colmatant 
 Vitesse de colmatage 
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différentes. La détermination des longueurs d’onde a été effectuée par une analyse UV du 2,4-
diméthylphénol : deux pics apparaissent à 220 nm et 280 nm. 
Un protocole a été adapté à partir d’une méthode de dosage du phénol. Une méthode isocratique 
est utilisée (Tableau 2. 9), ainsi qu’une boucle d’injection de 20 µL. 
 
Tableau 2. 9 : Protocole HPLC de dosage du DMP 
Acétate d’ammonium (pH = 5) 56 % 
Acétonitrile 34 % Composition de l’eluant 
Méthanol 10 % 
Température de la colonne (°C) 40  
Débit de la pompe d’alimentation (ml.min-1) 1  
Temps de rétention de la colonne correspondant au DMP (min) 9,2 
Longueurs d'onde de détection (nm) 220-275-280 
 
Les surfaces sont transformées en concentrations en DMP grâce à une courbe d’étalonnage 
préalablement établie entre 0 et 200 mg.L-1. L’erreur de mesure est estimée à 2 mg.L-1 pour la 
gamme de mesure testée (0 à 200 mg DMP.L-1). 
 
III.2. Analyse des propriétés physicochimiques de la boue 
III.2.1. MES / MVS 
 
Les méthodes analytiques normalisées pour le dosage des matières en suspension sont 
répertoriées dans le Tableau 2. 8. 
Tableau 2. 10 : Méthodes d'analyses 
Mesure effectuée Méthode de mesure 
Norme AFNOR NFT 90.105 Matière en suspension (MES) 
Matière Volatile en Suspension (MVS) Norme AFNOR NFT 90.029 
 
La production journalière de boues est déterminée en prenant en compte la quantité de boue 
purgée et l’accumulation de biomasse au sein du réacteur biologique (Equation 2. 1). La DCO 












Equation 2. 1 
La précision de la mesure de la production de boue est d’environ 10 %. 
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III.2.2. La granulométrie 
 
La mesure de la taille des flocs est réalisée avec un granulomètre Mastersizer 2000 (MALVERN 
Instrument SA). Cette technique repose sur la propriété des matériaux à diffracter la lumière. 
Toute particule éclairée par un faisceau laser diffracte la lumière dans toutes les directions avec 
une répartition d’intensité qui dépend de la taille de la particule. 
Les lois propres au phénomène de diffraction ne sont facilement applicables que dans certaines 
conditions : 
- les particules sont sphériques, homogènes et isotropes, 
- les mouvements des particules sont aléatoires, 
- les particules sont suffisamment éloignées les unes des autres, 
- le milieu est transparent et n’absorbe pas le faisceau laser. 
 
Dans la pratique, un échantillon de boue diluée avec de l’eau de sortie du réacteur (filtré sur 0,2 
µm) est injecté dans une cellule de mesure grâce à une pompe péristaltique située en aval de la 
cellule. Les boues ne sont donc pas soumises au cisaillement causé par la pompe avant la mesure. 
Dans cette étude, l’indice de réfraction du dispersant est considéré égal à 1,330 et correspond à 
l’indice de réfraction de l’eau. Les flocs biologiques étant principalement constitués de matière 
organique, l’indice de réfraction choisi est celui classiquement utilisé pour ces composés, c’est à 
dire 1,596 (Lambert, 2000). 
 
III.2.3. Teneur en exopolymères du surnageant 
 
Le surnageant est obtenu après centrifugation à 4500 tr/min pendant 15 minutes à 4°C. Les 
protéines, les polysaccharides et les substances humiques du surnageant sont ensuite dosés. Il est 
à noter que tous les dosages d’exopolymères sont doublés. 
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III.2.3.a. Les protéines 
 
Les protéines sont dosées selon la méthode de Lowry modifiée par Frolund, avec une prise en 
compte des interférences dues aux substances humiques (Frolund et al., 1995). Le protocole 
opératoire de dosage des protéines et des substances humiques est décrit dans le Tableau 2. 11. 
Tableau 2. 11 : Protocole de mesure des protéines et des substances humiques 
En présence de CuSO4 En absence de CuSO4 
5 mL de (F) + 1 mL d’échantillon 
Homogénéisation au vortex 
Repos 10 minutes à température ambiante 
0.5 mL de (G) 
Homogénéisation au vortex 
Repos 15 minutes à l’obscurité 
Analyse au spectrophotomètre à 750 nm 
5 mL de (H) + 1 mL d’échantillon 
Homogénéisation au vortex 
Repos 10 minutes à température ambiante 
0.5 mL de (G) 
Homogénéisation au vortex 
Repos 15 minutes à l’obscurité 
Analyse au spectrophotomètre à 750 nm 
Avec : (A) : CuSO4, 5H2O (1 % en masse) 
 (B) :  Tartrate de potassium et de sodium (2 % en masse) 
 (C) : NaOH (0,2 M) 
 (D) : Carbonate de sodium (4 % en masse) 
 (E) : Réactif de Folin (2 N) 
(F) : 49 mL (D) + 49 mL (C) + 1 mL (A) + 1 mL (B) 
(G) : (E)/2 
(H) : 49 mL (D) + 49 mL (C) + 1 mL eau + 1 mL (B) 
 
En présence de CuSO4, les protéines et les substances humiques sont dosées. En l’absence de 
CuSO4, le développement de la couleur est dû aux composés humiques et aux acides aminés 
chromogènes. En omettant le CuSO4, la coloration développée par le BSA (Bovine Serum 
Albumine) est réduite de 20 % (Frolund et al., 1995). 
A partir des absorbances lues, il est alors possible de déterminer l’absorbance des protéines et des 
substances humiques : 
Abs totale avec CuSO4 = Abs protéine + Abs substances humiques 
Abs totale sans CuSO4 = 0.2 x Abs protéine + Abs substances humiques 
Ainsi : 
Abs protéines = 1.25 x (Abs totale avec CuSO4 - Abs totale sans CuSO4) 
Abs substances humiques = Abs totale sans CuSO4 – 0.2 x Abs protéines 
 
Les concentrations en protéines et en substances humiques sont établies à partir de gammes 
étalons réalisées, respectivement, avec du serum albumine bovin (Sigma) et des acides humiques 
(Fluka). 
La précision sur la mesure de protéines est d’environ 10 mg.L-1 avec un seuil de détection de 10 
mg.L-1. 
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III.2.3.b. Les polysaccharides 
 
La méthode colorimétrique utilisée est celle de Dubois (Dubois et al., 1956). Le protocole 
opératoire est décrit dans le Tableau 2. 12. 
Tableau 2. 12 : Protocole de dosage des polysaccharides 
Dosage des Polysaccharides 
1 mL de phénol + 1 mL d’échantillon 
Homogénéisation au vortex 
5 mL d’acide sulfurique concentré 
5 minutes au bain marie à 100°C 
Repos 30 minutes à l’obscurité 
Dosage à 492 nm 
 
La concentration en polysaccharides est déterminée à partir d’une gamme étalon réalisée avec du 
glucose. La précision sur la mesure de polysaccharides est d’environ 10 mg.L-1 avec un seuil de 
détection de 10 mg.L-1. 
 
III.2.4. Observations microscopiques 
 
Afin d’identifier visuellement la structure des flocs existants ou encore la présence de 
microorganismes non impliqués directement dans l’oxydation du substrat, des observations 
microscopiques des boues ont été réalisées grâce à un microscope photonique binoculaire 
Biomed-Leitz® (objectifs x4, x10, x25, x100  objectifs à immersion; oculaires x12.5, appareil 
photo numérique Nikon Coolpix adapté directement sur le microscope). Pour les observations 
(état frais), les échantillons ont été placés entre lame et lamelle et observés au microscope 
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III.3. Détermination de l’activité biologique 
III.3.1. Description de l’installation 
 
L’activité biologique de la biomasse est caractérisée par respirométrie. Cette technique permet 
d’estimer une activité bactérienne grâce à un suivi continu de la consommation d’oxygène par les 
micro-organismes. La boue est prélevée dans le BAM (150-200 mL), puis diluée avec du perméat 
dans 1,5 L, dans le réacteur double enveloppe. Dans le cas de boue de réacteur à boue activée 
classique, la boue n’est pas diluée. 
Pour effectuer la mesure, une cellule hermétique (ne permettant pas la réoxygénation du milieu 
par l’atmosphère) est utilisée, comme le montre la Figure 2. 4. Ce dispositif est muni d’une sonde 
oxymétrique et possède une double enveloppe permettant de réguler la température de l’enceinte 
(20 ± 2°C). Une agitation importante (300 tr.min-1) est maintenue dans l’enceinte afin d’éviter un 
















(1) oxymètre – (2) pH-mètre – (3) régulation aération- (4) moteur de l’agitateur 
(5) cryothermostat – (6) chicanes – (7) réacteur double enveloppe 
(8) micro-ordinateur – (10) pompes de régulation pH – (11) cellule de mesure 
(12) pompe d’alimentation de la cellule 
 
Figure 2. 4 : Schéma de principe du respiromètre 
 
Quatre parties peuvent être distinguées au niveau du respiromètre : 
• la cellule de mesure fermée et le bioréacteur aéré constituent la première partie. L’air est 
injecté dans le bioréacteur sous forme de fines bulles. L’agitation est assurée par un 
agitateur quatre pales dans le réacteur et par un agitateur magnétique dans la cellule. Le 
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• la seconde partie est le boîtier d’acquisition. Il contrôle également la régulation pH. Enfin, 
il permet le transfert des données mesurées vers l’ordinateur : température, oxygène et 
pH. Le débit d’air envoyé dans le réacteur est contrôlé par un rotamètre, 
• la troisième partie est un ordinateur qui permet d’acquérir les données en continu sur un 
logiciel développé au Laboratoire d’Ingénierie des Procédés de l’Environnement (LIPE). 
La programmation permet d’une part de visualiser et de stocker les paramètres mesurés 
et, d’autre part, d’automatiser certaines tâches comme, par exemple, l’ajout de substrat ou 
le temps de recirculation. Le logiciel sert également à calculer la vitesse de consommation 
d’oxygène (rO2), 
• enfin la quatrième partie est un cryothermostat qui assure la régulation de la température 
en faisant circuler une eau thermostatée dans les doubles enveloppes du réacteur et de la 
cellule disposées en série. 
 
III.3.2. La respirométrie fermée séquencée 
III.3.2.a. Principe 
 
Pour étudier les cinétiques de dégradation, la vitesse de consommation d’oxygène a été mesurée 
par le principe de la respirométrie « fermée », c’est à dire dans une cellule étanche, totalement 
remplie de liquide. La vitesse de consommation d’oxygène est estimée lorsque la cellule n’est pas 
alimentée en O2, par une mesure de pente de la courbe d’O2 (Figure 2. 5). 
 
 
Figure 2. 5 : Différentes phases de la mesure respirométrique 
 
 
(1) (2) (3) 
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Le système d’acquisition et de commande permet d’actionner régulièrement la pompe 
d’alimentation de la cellule afin de renouveler la boue contenue dans la cellule de mesure. Les 
cycles de mesure sont composés de trois phases (Figure 2. 5) : 
1. La phase de recirculation dont l’objectif est d’aérer et d’homogénéiser le milieu 
réactionnel de la cellule, 
2. La phase de temporisation a pour but d’éviter une répercussion de la dynamique de la 
mesure de la sonde sur la mesure de l’activité, 
3. La phase de mesure, durant laquelle la concentration en oxygène diminue, ce qui permet  
un calcul de la vitesse de consommation d’oxygène. 
 
III.3.2.b. Obtention d’un respirogramme 
 
Un volume connu de boue est introduit dans le réacteur principal. Une fois la respiration 
endogène atteinte (respiration en absence de substrat), un substrat spécifique est ajouté (substrat 
carboné dans le cas des microorganismes hétérotrophes). Une solution d’allythiourée (ATU 20 
mg.L-1) peut être ajoutée pour inhiber les microorganismes autotrophes. 
La vitesse de consommation de l’oxygène est liée à la croissance cellulaire par le rendement de 
conversion YH et au concept de respiration endogène. 
 
III.4. Analyse du pouvoir colmatant de la biomasse 
 
Deux propriétés complémentaires ont été étudiées pour caractériser le pouvoir colmatant des 
suspensions testées : la vitesse de colmatage par le fluide et la résistance spécifique du dépôt de 
filtration. 
 
III.4.1. Détermination de la vitesse de colmatage 
 
Les mesures sont réalisées in situ dans le réacteur membranaire. La vitesse de colmatage est 
évaluée par les méthodes des paliers de flux, c'est-à-dire en mesurant l’évolution au cours du 
temps de la pression transmembranaire pour différents flux fixés. De façon pratique, un nouveau 
débit de succion est fixé toutes les 15 minutes pendant lesquelles la pression transmembranaire et 
la température du perméat sont relevées. A la fin des 15 minutes de filtration, le débit de succion 
est augmenté. 
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Le flux de perméation à 20°C est évalué par mesure du débit de perméat (Equation 2. 2) et en 













Equation 2. 2 












T203,0561,002.expµ(T)  Equation 2. 3 
Connaissant la valeur de la pression transmembranaire à tout moment, il est possible de calculer 
la valeur de la résistance au colmatage en utilisant le modèle des résistances en série (Equation 2. 










 Equation 2. 4 
Pour chaque flux de perméat maintenu stable, une augmentation de la pression transmembranaire 
traduit une augmentation de la résistance au colmatage. Durant les 15 minutes de filtration à flux 
donné constant, l’évolution de la résistance de colmatage peut être calculée. La vitesse de 
colmatage, définie comme la variation de la résistance de colmatage au cours du temps, est alors 
déterminée par extrapolation de la courbe donnant la variation de la résistance de colmatage en 
fonction du temps (Equation 2. 5). 
dt
dRcVc =  Equation 2. 5 
Durant une phase de 15 minutes de filtration, une vitesse moyenne de colmatage peut être définie 
à partir des résistances en début et en fin de cycle de filtration (Equation 2. 6). 
∆t
∆RcVc =  Equation 2. 6 
Nous utilisons cette méthode dite de « paliers de flux » pour caractériser la filtrabilité d’une 
suspension dans un système de référence. Chaque fluide pourra être caractérisé par une courbe 
qui présente la vitesse moyenne de colmatage en fonction du flux de perméat. La comparaison 
des courbes obtenues dans les mêmes conditions pour différents fluides permettra donc de 
conclure quant au potentiel relatif de colmatage des fluides pour la même membrane. 
 
III.4.2. Détermination de la résistance spécifique 
 
La résistance spécifique du dépôt formé par les boues prélevées dans le BAM a été caractérisée 
pour une membrane plane de référence.  
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L’expérience est réalisée avec des membranes planes (0,2 µm) en polysulfone dans une cellule 
agitée en acier inoxydable (Figure 2. 6). La filtration est réalisée en mode frontal discontinu. La 
surface de filtration est de 44 cm² avec un volume de cellule de 500 cm3. Un circuit d’air 
comprimé permet de faire varier la pression du concentrat de 0,2.105 à 5.105 Pa. Un agitateur 
magnétique assure l’agitation dans la cellule à la surface de la membrane, dans le but de limiter 
l’épaisseur de la couche de polarisation. Le débit de perméat est mesuré par empotage avec une 
précision relative de l’ordre de 3 %. L’ensemble des expériences se faisant à pression constante, il 







2 +=  
Equation 2. 7 
Cette équation permet de déterminer α.C et α pour chaque fluide filtré et nous utiliserons les 
























Figure 2. 6 : Schéma de le cellule de filtration frontale discontinue 
 
1. Manomètre 
2. Soupape de sécurité 
3. Vanne d’alimentation du liquide 
4. Vanne d’alimentation d’air comprimé 
5. Ecrou d’assemblage 
6. Plaque supérieure 
7. Joint supérieur 
8. Tête de l’agitateur 
9. Corps de la cellule 
10. Pilier d’assemblage 
11. Barreau aimanté 
12. Joint inférieur 
13. Membrane 
14. Plaque inférieure 
15. Support membranaire 
16. Sortie du perméat 
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IV. Protocole d’étude de l’adsorption 
 
L’objectif est de caractériser l’équilibre d’adsorption en déterminant la quantité de composé 
adsorbée et la quantité en équilibre en solution correspondante. Le principe général de la 
méthode utilisée est l’introduction dans un réacteur fermé d’une quantité connue de solvant de 
concentration initiale (Ci0) dans un volume de réacteur (V) avec une masse déterminée 
d’adsorbant vierge (m). L’analyse de la concentration en phase liquide est effectuée et la quantité 
de molécules i adsorbées (qi) peut être déterminée par un bilan matière sur i (Equation 2. 8). 
( )iii C0CVm.q −=  Equation 2. 8 
 
Les isothermes sont réalisées au moyen de solution de 100 mL, à concentration initiale en i fixe, 
obtenue par dilution d’une solution pure à 95 % de 2,4-diméthylphénol. La concentration en 
DMP est contrôlée par un dosage par HPLC. Des masses de charbon actif différentes, pesées 
avec une balance de précision (± 0,1 mg) sont ajoutées dans les différentes solutions. La 
séparation adsorbant/soluté est réalisée par filtration sur des membranes de 0,2 µm de taille de 
pore et de 25 mm de diamètre. 
 
IV.1. Les cinétiques d’adsorption 
 
L’intérêt des cinétiques d’adsorption est de connaître le temps de mise en équilibre entre la phase 
adsorbée et la phase dissoute. Une masse de charbon et une concentration en DMP connues sont 
mises en contact pendant des temps différents. Les cinétiques sont faites à température ambiante 
(20 ± 2°C) dans des fioles parfaitement agitées par un rotamix (Figure 2. 7). Le temps t0 est le 












Figure 2. 7 : Schéma du rotamix 
 
Flacon (adsorbant + 
adsorbat) Vitesse de 
rotation 
variable 
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Les essais d’adsorption ont montré qu’il n’y avait pas d’adsorption de composé sur les parois en 
verre des flacons, ni sur les bouchons.  
 
IV.2. Les isothermes d’adsorption  
 
Les solutions sont agitées à 20 ± 2°C par un rotamix (Figure 2. 7). Le temps nécessaire pour 
atteindre l’équilibre est fixé au préalable par les cinétiques d’adsorption. Le pH des solutions est 
contrôlé avant chaque adsorption, mais aucun tampon n’est ajouté afin de ne pas introduire un 
composé entraînant une compétition d’adsorption avec l’adsorbat. Le pH du 2,4 diméthyphenol 
est de 6,3 ± 0,2 unité pH. 
 
V. Caractérisation de la capacité de la biomasse à régénérer des 
adsorbants 
 
L’objectif est de déterminer la capacité de régénération d’adsorbant par voie biologique. Pour 
cela, un protocole a été adapté à partir d’essais réalisés par  de Jonge et al. (1996). La difficulté est 
d’estimer les sites libérés par la dégradation des composés adsorbés. La mise au point et la 
validation du protocole expérimental ont été réalisées en partenariat avec l’Institut Français du 
Pétrole. 
 
V.1. Protocole de biorégénération 
 










Figure 2. 8 : Protocole de biorégénération 
Adsorption Biorégénération Réadsorption 
Biomasse à 100 mg.L-1Charbon actif 1g.L-1 
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Etape 1 : Adsorption 
Le toxique est introduit dans le milieu décrit dans la norme et tamponné à pH = 7,75, à la 
concentration déterminée par la valeur de l’EC50 (240 mg DMP.L-1) et le charbon actif (HP ou 
NC60) à une concentration de 1g.L-1 ,dans un milieu de culture tamponné à pH = 7,75. Le milieu 
de culture retenu est décrit dans la norme NF ISO 9408. Cette norme a pour objet l’évaluation en 
milieu aqueux de la biodégradabilité ultime des composés organiques. Elle correspond à la 
demande maximale en oxygène (oxydation totale du composé). Ce milieu constitue le support des 
cultures de populations microbiennes aérobies. Il est dépourvu de source de carbone, constituée 
par le composé toxique (De Jonge et al., 1996). Les boues activées proviennent de la station 
d'épuration de Achères (78) et ont été prélevées au retour de décantation. Elles sont « maturées » 
durant 4 jours (aération pour éliminer la matière organique soluble) avant leur utilisation.  
 
Les réacteurs ont un volume liquide de 40 mL dans des flacons de 240 mL obturés par un septum 
silicone-Téflon®. Le volume du ciel gazeux est ainsi de 200 mL. Ce volume permet un excès 
d’oxygène de 125 %. L’adsorption est réalisée par agitation durant une nuit à 30°C. 
 
Etape 2 : Biorégénération 
Une quantité de biomasse est ajoutée ensuite pour porter sa concentration à 87,5 mg.L-1 dans les 
réacteurs. L’activité de biorégénération est déterminée en mesurant la production de CO2 et la 
consommation d’O2 dans l’espace de tête des fioles par CPG. Une acidification finale est 
effectuée pour déterminer la quantité de CO2 total par ajout de 0,1 mL d’acide phosphorique à 
l’aide d’une seringue. La quantité de CO2 solubilisé, non négligeable, doit être ajoutée à cette 
valeur (en considérant une constante de Henry de 1212 atm.fraction molaire-1 (Yaws, 1999)). 
 
Etape 3 : Réadsorption 
Après avoir déterminé la concentration résiduelle en « toxique » en solution après bio-
régénération, une nouvelle charge en toxique est introduite en quantité nécessaire pour revenir 
aux concentrations initiales en solution. Après avoir atteint l’équilibre d’adsorption, la 
concentration en toxique est mesurée et la quantité ré-adsorbée est déterminée pour préciser le 
taux de régénération du charbon actif par l’action des microorganismes. Cette manipulation se 
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Les réacteurs suivants sont utilisés comme témoin :  
• charbon actif avec biomasse (solution « endogène ») pour déterminer l’activité respiratoire 
endogène des microorganismes et la soustraire à l’activité exogène mesurée,  
• biomasse sans charbon actif (solution « liquide »), pour mettre en évidence le rôle du 
charbon actif dans les cinétiques et capacités de dégradation, 
• charbon actif sans biomasse (solution « abiotique »), afin de dissocier ce qui est adsorbé 
de ce qui est dégradé. 
 
V.2. Méthodes de dosage 
 
Le dioxyde de carbone et l’oxygène présents dans le ciel gazeux des flacons de bio-régénération 
sont analysés avec un chromatographe en phase gazeuse Varian 3800 équipé de détecteurs à 
conductivité thermique des gaz (TCD ou catharomètre). Les colonnes sont, soit une Porapak® Q 
(CO2), soit un tamis moléculaire (O2). Les conditions sont données dans le Tableau 2. 13. 
 
Tableau 2. 13 : Caractéristiques CPG Varian 3800 
 CO2 O2 
Colonne Porapak Q Tamis moléculaire 
Température injecteur (°C) 130 130 
Pression colonne (Pa) 1,78*105 2,21*105 
Débit (mL.min-1) 30 30 
Température four (°C) 100 50 
Température filament détecteur (°C) 180 180 
Courant filament (mA) 180 180 
 
 
Les résultats obtenus sont répétables (RSD inférieure à 2 %). L’étalonnage de la Porapak® Q est 
réalisé au moyen d’un gaz certifié contenant 5 % de CO2. Le volume injecté est de 50 ou 250 µl, 
seringue SGE. Les signaux sont traités par le logiciel BORWIN®. Pour le dioxygène, l’intégration 
est faite d’après les aires de pics car cette méthode présente la meilleure précision avec standard 
interne (RSD de moins de 1 %). 
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La dégradation des composés toxiques par les procédés biologiques constitue à elle seule un 
phénomène complexe. L’étude bibliographique a mis en évidence qu’il existe plusieurs 
mécanismes possibles d’inhibition et d’adaptation de la biomasse aux molécules toxiques. Des 
modèles ont été développés afin de prédire ces phénomènes. 
Pour le procédé hybride, il sera nécessaire de qualifier et quantifier le potentiel d’inhibition et de 
biodégradation du DMP par une population mixte. L’objectif de ce chapitre est donc de répondre 
à ces questions : 
• A quelle concentration le DMP inhibe-t-il l’activité hétérotrophe d’une population mixte 
non acclimatée ? 
• Par quels mécanismes une population mixte dégrade-t-elle et s’acclimate-elle au DMP ? 
• Est-il possible de modéliser la dégradation du DMP et les phases d’acclimatation et de 
désacclimatation de la biomasse ? 
 
Dans un premier temps, ce chapitre permettra de caractériser l’inhibition de la biomasse à court 
terme sur une biomasse non acclimatée et de comprendre le mécanisme de dégradation. Ensuite, 
des expériences par cycles caractériseront l’acclimatation de la biomasse, puis la désacclimatation. 
Enfin, le travail sera consacré à la modélisation des dynamiques d’acclimatation et de 
désacclimatation. 
 
II. Inhibition à court terme 
II.1. Mise en évidence de la toxicité du DMP : Détermination de l’EC50 pour 
une boue activée conventionnelle 
 
La mise en évidence et la quantification de la toxicité à court terme sont réalisées par la mesure de 
l’EC50, caractérisant une diminution de 50 % de l’activité exogène maximum due à l’injection d’un 
agent inhibiteur.   
Des expériences préliminaires ont permis de choisir le substrat le mieux adapté pour mettre en 
évidence l’effet inhibiteur du DMP. Ce substrat doit être facilement biodégradable et doit générer 
une activité respiratoire exogène relativement constante pendant une durée suffisante pour 
pratiquer l’essai. L’acétate de sodium semble correspondre à ces critères (Figure 3. 1) puisque 
l’activité maximale est maintenue constante durant une heure. 
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Dès que la vitesse exogène maximale (rO2max : vitesse de consommation d’oxygène maximale) est 
atteinte, différentes concentrations en DMP sont successivement injectées à des intervalles de 12 
minutes (Figure 3. 1). Les injections de DMP ont été réalisées tant qu’il y avait de l’acétate de 
sodium dans le réacteur (par rapport à l’expérience de référence), afin que la diminution de 
l’activité respiratoire ne soit due qu’à la présence de toxique dans le réacteur. 
 
 
Figure 3. 1 : Réponses respirométriques due à l’injection d’acétate de sodium et d’un mélange acétate de 
sodium+DMP 
 
La Figure 3. 1 montre que l’injection de composé toxique induit une diminution de l’activité 
exogène maximale, montrant que l’activité bactérienne est inhibée. Cependant, après un certain 
temps de latence une augmentation de l’activité respiratoire est observée, traduisant une 
consommation de substrat. 
 
Expérimentalement, une mousse apparaît pour les fortes concentrations en DMP, ce qui pourrait 
être attribué aux propriétés tensioactives des PMS générés lors de lyse cellulaire. 
 
Il est ensuite possible de quantifier l’inhibition en déterminant le pourcentage de diminution de 
l’activité biologique (Equation 3. 1). 
max exogèner



























30 mg.L-1 70 mg.L-1 90 mg.L-1 
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En traçant le degré d’inhibition en fonction de la concentration en DMP, il est alors possible de 












Figure 3. 2: Variation de l'inhibition en fonction de la concentration en DMP pour une boue activée 
conventionnelle 
 
On peut alors en déduire que l’EC50 est de 78 ± 10 mg DMP.L
-1 pour la biomasse provenant d’un 
réacteur à boue activée (MES = 3,2 g.L-1). Cette valeur est inférieure à 190 mg DMP.L-1 
déterminée par Walker et al. (1989). Cette différence s’explique probablement par la différence 
entre les souches bactériennes mais aussi par les différences entre les méthodes de mesures 
utilisées dans les deux études. En effet, Walker et al. (1989) utilisent une méthode normalisée 
pour laquelle le 3,5 dichlorophénol est utilisé comme référence. En effet, l’inhibition mesurée 
avec le 3,5 dichlorophénol doit se situer dans un intervalle donné qui permet d’estimer la 
sensibilité de la boue utilisée et/ou la concentration en biomasse active. Ceci permet alors de 
concentrer plus ou moins la biomasse afin de se situer dans une gamme de mesures donnée. La 
réponse du test d’inhibition est donc fonction de la concentration en boue et de la qualité de la 
boue. 
 
II.2. Comparaison boues de BAM et boues activées 
 
Le même type d’expérience a été réalisé avec des boues du bioréacteur à membrane utilisé dans 
l’étude (cf. chapitre 2). Les expériences sont réalisées dans les mêmes conditions de concentration 
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Figure 3. 3 : Variation de l’inhibition des boues de réacteur à boue activée et de bioréacteur à membrane 
 
La Figure 3. 3 met en évidence qu’il est nécessaire d’ajouter une quantité de DMP plus 
importante pour inhiber 50 % de l’activité exogène maximum dans le cas de l’échantillon de  
boue provenant du BAM que pour une boue activée conventionnelle. L’EC50 est alors de 130 ± 
10 mg DMP.L-1 (Tableau 3. 1). La boue issue du BAM semble donc moins sensible au composé 
toxique, en particulier pour les fortes concentrations en DMP. 
 
Tableau 3. 1 : Comparaison de l’EC50 du DMP entre une boue activée classique et une boue de BAM 
Type de boue EC50 (mgDMP.L
-1) 
Boue activée conventionnelle 78 ± 10 
BAM 130 ± 10 
 
Cette différence de sensibilité peut s’expliquer par : 
• une différence de structure (taille, porosité, exopolymères) des flocs. Dans le BAM, la 
taille des flocs est plus importante que dans un réacteur à boue activée conventionnelle 
(Massé, 2004). Les limites diffusionnelles au transfert de substrat peuvent donc être 
différentes et les équilibres de biosorption modifiés, 
• une différence du type de microorganismes. La flore microbienne est différente au sein 
du BAM, la membrane permet de retenir tous les microorganismes et les EPS du 
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Peu de travaux se sont intéressés à la différence d’inhibition entre des boues de réacteur à boues 
activée et des boues de BAM.  Ceci mériterait alors un travail plus approfondi. 
 
III. Etude de la phase d’adaptation de la biomasse au toxique 
III.1. Analyse respirométrique 
 
La Figure 3. 4 présente un respirogramme obtenu lors de la biodégradation du DMP par une 
population initialement non acclimatée, provenant d’un réacteur à boue activée. La concentration 
de DMP injectée initialement est de 393 mg DCO.L-1 (soit 150 mg DMP.L-1). 
 
 
Figure 3. 4 : Suivi de l’activité respiratoire des microorganismes lors de la dégradation du DMP par une 
population non acclimatée 
 
La Figure 3. 4 montre qu’un temps de latence est nécessaire au début de la biodégradation. Ce 
temps peut être attribué au temps d’induction du matériel cellulaire nécessaire à la dégradation du 
composé inhibiteur et/ou à la levée d’inhibition. Sans connaître les mécanismes de 
biodégradation du DMP, il est difficile à priori, de conclure sur la cause de ce temps de latence. 
Le respirogramme présente deux maximum lors de la biodégradation du DMP à t = 9 h et 
surtout à t = 28 h. Ceci indique la présence de deux phases de croissances exponentielles 
successives suggérant la présence d’un intermédiaire réactionnel, car nous verrons que le DMP 
est épuisé dès la fin de la première phase. Cet intermédiaire pourrait être soit intracellulaire 
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DMP pourrait alors impliquer plusieurs organismes successivement). La voie de biodégradation 
proposée par Stenstrom avec des boues activées (Figure 3. 5, 1989) et les observations faites par 
GC-MS dans la phase liquide sur des souches pures mettent en évidence un intermédiaire 
réactionnel extracellulaire. 
 
Figure 3. 5 : Voie de biodégradation du 2,4 diméthylphénol par une boue activée (Stenstrom et al., 1989) 
 
Chapman et al. (1968) montrent que la dégradation du 2,4 DMP est initiée par l’oxydation des 
fonctions méthyles situées en ortho et en para par la xylenol methyl-hydroxylase. Dans un deuxième 
temps, l’alcohol dehydrogenase oxyde les fonctions –CH2OH pour donner des aldéhydes. Puis, 
l’aldehyde dehydrogenase réalise une oxydation des groupes substitués pour donner des fonctions 
carboxyles. L’acide protocatechuic est ensuite formé, puis métabolisé en acide β-Ketoadipique 
par la protocatechuic acid-3,4-dioxygenase. 
En confrontant nos respirogrammes à la voie métabolique de dégradation pour une population 
mixte, proposée par Chapman (1968), il est possible de considérer que le premier pic correspond 
à l’oxydation du 2,4 DMP en acide β-Ketoadipique et que le deuxième pic correspond à la 
dégradation de l’acide β-Ketioadipique. Il est alors possible de proposer un schéma global de 
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III.2. Temps de latence 
 
Des tests respirométriques ont été réalisés afin de déterminer les temps de latence en fonction de 
la proportion massique en toxique par rapport à la biomasse (charge massique) en DMP. La 
Figure 3. 7  présente les résultats obtenus pour une population bactérienne mixte non acclimatée 
au composé toxique. Lors des tests, nous avons fait varier soit la concentration en DMP, soit la 
concentration en biomasse. 
 
 
Figure 3. 7 : Variation du temps de latence en fonction de la proportion relative DMP/biomasse 
 
La Figure 3. 7  montre que le temps de latence augmente avec la charge massique en DMP 
appliquée. Le temps de latence est donc fonction du rapport DCO/MES, comme observé 
précédemment dans la littérature pour du phénol par Hickman et al. (2004) et Buitron Mendez 
(1993). Cette augmentation du temps de latence peut être notamment attribuée à la variation du 
degré d’inhibition initial qui est fonction de la concentration initiale en composé inhibiteur. Ceci 
signifie donc qu’une plus forte concentration en DMP n’induit pas plus vite le processus de 
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Ces tests d’inhibition ont permis de confirmer le caractère inhibiteur du 2,4-diméthylphénol et de 
déterminer la concentration inhibitrice à 50 % pour des boues activées (EC50 = 78 ± 10 mg.L
-1) et  
pour les boues d’un BAM (EC50 = 130 ± 10 mg.L
-1). Les résultats semblent montrer que le 
mécanisme de dégradation du DMP se déroule en deux étapes, avec un intermédiaire réactionnel. 
Pour des boues non acclimatées, les résultats ont également montré que le temps de latence est 
fonction de la charge massique en DMP appliquée. Plus cette charge est importante, plus le 
temps de latence est important. 
 
IV. Etude cinétique d’une population acclimatée 
IV.1. Procédure d’acclimatation 
 
Un cycle d’acclimatation a été accompli en réalisant des injections successives de DMP dans un 
respiromètre contenant une population mixte non acclimatée (prélevée dans un bioréacteur à 
boue activée). Une commande automatisée permet d’injecter du DMP pour obtenir une 
concentration 66 mg DCO.L-1 soit 22 mg DMP.L-1 (soit inférieur à l’EC50) lorsque la respiration 
endogène est atteinte. La Figure 3. 8  présente le respirogramme correspondant à la procédure 
d’acclimatation. 
 
Figure 3. 8 : Procédure d’acclimatation d’une population mixte au DMP  
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Ce respirogramme montre que la durée de chaque réponse diminue au cours du temps, alors que 
l’activité exogène maximale augmente. Suite à la 1ère injection à t = 0, la dégradation se déroule en 
19 heures. Puis une croissance exponentielle de l’activité est observée et la durée de dégradation 
n’est plus que de 20 minutes après 60 heures et 14 injections (Figure 3. 9). Les premières 
réponses présentent une augmentation de l’activité maximale alors que les réponses suivantes 
présentent un palier suite à l’injection du DMP.  Pour les injections suivantes, on observe une 
montée brutale de la rO2, suivie d’un palier, puis d’une descente rapide, traduisant une bonne 
affinité entre la biomasse et le DMP. Le palier traduit que la rO2 exogène maximale est atteinte. 
Lorsque le nombre d’injections augmente, la durée du palier diminue et l’activité exogène 
maximale augmente, ce qui s’explique par une augmentation de la concentration en biomasse 
spécifique à la dégradation du DMP. 
L’activité « endogène » augmente jusqu’à 60 h puis diminue brusquement. Celle-ci augmente 
également entre chaque courbe de réponse (entre les pics 3 et 14). Ceci traduit probablement la 
mise en place de la deuxième étape réactionnelle (croissance d’une deuxième population ou d’un 
mécanisme enzymatique spécifique). Cela implique donc l’épuisement de l’intermédiaire 
réactionnel à partir de la 15ème injection, la deuxième phase ne deviendrait alors plus la phase 
limitante. 
 
A partir de ces expériences, les taux de conversion pour chaque réponse et les temps de 
dégradation après chaque injection ont été déterminés (Figure 3. 9). Le temps de dégradation est 
déterminé entre le temps d’injection et le  retour à l’activité endogène. 
 
 
Figure 3. 9 : Variation du taux de conversion en DMP Y (à gauche) et du temps de dégradation (à droite), 
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Le taux de conversion en DMP est à peu près constant en fonction du nombre de pics 
d’injections, autour de 0,75 g DCO.g DCO-1 (soit une consommation d’oxygène de 0,25 g O2.g 
DCO-1 ou 0,65 g O2.g DMP
-1). Cette valeur du rendement Y est relativement élevée pour des 
populations mixtes (Henze et al., 1987), mais cela peut s’expliquer par le fait que l’oxydation n’est 
pas terminée, étant donné que la quantité d’O2 utilisée pour dégrader le second composé n’est pas 
prise en compte (pour les 14 premières réponses). 
Le temps de dégradation diminue, mais de façon non linéaire avec le nombre injections. Ainsi, en 
quelques injections il est possible de fortement diminuer le temps de dégradation (de 19 h à 2 h 
en cinq injections). La diminution du temps de dégradation, accompagnée d’une valeur constante 
de Y et d’une augmentation exponentielle de la rO2 exogène traduit probablement une croissance 
de la biomasse capable de dégrader le composé toxique. La constance du rendement de 
conversion suggère que le rendement énergétique global du mécanisme de dégradation n’évolue 
pas significativement. 
 
IV.2. Inhibition par le substrat 
 
Une fois acclimatée à 22 mg DMP.L-1, la biomasse a été soumise à des concentrations croissantes 
en DMP afin de déterminer le seuil d’inhibition de la biomasse par le substrat et le type de 
modèle cinétique le plus approprié pour décrire la dégradation du DMP. La Figure 3. 10-a 
présente l’activité respiratoire des microorganismes pour les différentes concentrations testées et 
la variation de la concentration en DMP, déterminée à partir du taux de conversion Y, exprimée 









DMPDMP 2  Equation 3. 2 
 
La Figure 3. 10-b présente la variation de la concentration exogène en fonction de la 
concentration résiduelle en DMP. 
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Figure 3. 10 : Variation de l’activité respiratoire des microorganismes et de la concentration en DMP en 
fonction du temps (a) et variation de la rO2 en fonction de la concentration en DMP (b) 
 
La respiration exogène maximale diminue significativement quand la concentration en DMP 
dépasse 500 mg.L-1. La rO2 exogène est quasiment stable pour les concentrations résiduelles en 
DMP inférieures à 500 mg.L-1. Ensuite, la rO2 diminue quand la concentration en DMP augmente, 
ce qui traduit une inhibition de la biomasse par le substrat. Cette inhibition par le substrat 
pourrait être approximativement décrite par un modèle d’inhibition de type Haldane ou Andrews. 
Cependant, il n’est pas nécessaire de décrire cette inhibition par le substrat si la concentration en 
DMP ne dépasse pas 500 mg DCO.L-1, soit 191 mg DMP.L-1. 
 
V. Etude de la désacclimatation 
 
A la suite de la procédure d’acclimatation, l’effet de plusieurs périodes de carence a été évalué sur 
les activités spécifiques de dégradation du DMP. 
La Figure 3. 11 présente une période de désacclimatation suite au cycle d’acclimatation réalisé 
précédemment. Des injections de DMP de 66 mg DCO.L-1 (22 mg DCO.L-1) ont été effectuées 
après différentes périodes de carence successives (P1 = 19 h ; P2 = 46 h ; P3 = 14 h), et l’activité 
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Figure 3. 11 : Cycle de désacclimatation avec 3 périodes de carence et des injections de DMP de 22,2 mg 
DMP.L-1 
 
Après les deux premières périodes de carence, une diminution de l’activité respiratoire exogène 
maximale est observée, ce qui traduit une diminution des capacités d’élimination du composé 
toxique par la biomasse (le rendement Y étant constant). Durant toute la période, l’activité 
endogène diminue, ce qui correspond à une diminution de la concentration en biomasse active au 
sein du réacteur biologique. C’est durant la deuxième période que la diminution de l’activité 
exogène est la plus importante, correspondant au temps de carence le plus important. Les trois 
injections successives réalisées à la fin de cette période montrent qu’il est possible de retrouver 
rapidement une activité équivalente à celle mesurée au début de l’essai. 
Il est difficile à priori d’estimer les mécanismes qui régissent la diminution de capacité des 
microorganismes à dégrader le composé toxique. Ils peuvent être multiples. Deux catégories sont 
généralement distinguées : 
• décès de la biomasse spécifique capable de dégrader le DMP, 
• désactivation enzymatique. 
 
La Figure 3. 12 montre également l’apparition d’un double palier après la période d’acclimatation, 
confirmant que les deux phases réactionnelles qui interviennent dans la biodégradation du DMP 
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Figure 3. 12 : Zoom sur le début du cycle de désacclimatation 
 
Un essai respirométrique a été réalisé sur la boue après une période de carence de 2 jours. La 
Figure 3. 13 présente le respirogramme obtenu après une injection de DMP de 66 mg DCO.L-1 




Figure 3. 13 : Respirogramme et cinétique de dégradation du DMP suite à une injection de DMP à 22,2 mg 
DMP.L-1 après une période de carence de 2 jours d’une boue acclimatée 
 
Le respirogramme obtenu pour des boues activées après une période d’acclimatation et de 
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présente une double réponse. Il est possible de remarquer que le DMP est totalement dégradé à la 
fin du premier palier. 
Il est alors possible que le mécanisme de dégradation du 2,4 DMP se découple en deux étapes 
successives avec des constantes cinétiques distinctes. 
Si on suppose la présence de deux populations, la désactivation de la deuxième population serait 
plus rapide que la première, laissant apparaître un deuxième palier. 
 
Les résultats montrent que les cinétiques d’activation et de désactivations des deux bioréactions 
sont différentes, c’est pourquoi expérimentalement deux paliers disparaissent lors des périodes 
d’acclimatation puis apparaissent lors des phases de carence. 
 
VI. Modélisation de la biodégradation du DMP 
 
Afin de décrire les cinétiques de biodégradation du DMP, un modèle mathématique a été 
développé sous MATLAB®. L’objectif est de proposer un modèle global relativement simplifié, 
ne tenant pas compte de l’intermédiaire réactionnel et ne considérant donc que la dégradation du 
DMP initial. 
 
VI.1. Présentation du modèle 
 
Le modèle biologique est basé sur le modèle ASM1 (Activated Sludge Model N°1), proposé par 
Henze et al. (1987). Comme on veut quantifier la disparition du DMP, on ne s’intéressera qu’à la 
première réaction proposée dans le mécanisme (Figure 3. 6). La deuxième réaction n’est pas 
supposée limitante. 
Deux populations bactériennes distinctes seront considérées, l’une capable de dégrader la matière 
organique facilement biodégradable et l’autre le DMP. Ce modèle simplifié est donc basé sur les 
hypothèses suivantes : 
• une population spécifique, notée XB, DMP est capable de dégrader le DMP, 
• une population XB,H est incapable de dégrader le DMP, mais son inhibition ne sera pas 
intégrée dans un premier temps, 
• les co-métabolismes seront négligés, 
• il n’y a pas de limitation d’oxygène et de nutriments, 
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• l’inhibition par le substrat est négligée car SDMP< 500 mg.L-1, (zone de concentration 
où l’inhibition par le substrat est négligeable). 
 
La consommation du substrat par les microorganismes hétérotrophes est fonction du taux de 
croissance, du taux de conversion et de la constante d’affinité (Equation 3. 3). 
L’Equation 3. 4 décrit la consommation du DMP par les microorganismes spécifiques. 
La variation de la concentration en biomasse active non adaptée au DMP est divisée en un terme 
de croissance et un terme de décès (Equation 3. 5). Il est possible de tenir compte de l’inhibition 
non compétitive due à la présence de DMP dans le milieu biologique. Dans ce cas, I correspond à 
la concentration en DMP et Ki à la constante d’inhibition, qui dans le cas de l’inhibition non 
compétitive est égale à l’EC50 (130 mg DMP.L
-1 soit 340 mg DCO.L-1). Cependant, pour les 
concentrations en DMP considérées, le terme d’inhibition sera proche de 1. Il est donc possible 















 Equation 3. 5 
De la même façon l’Equation 3. 6 décrit la variation de la concentration en biomasse pour les 













 Equation 3. 6 
L’activité respiratoire, mesurée par la variation de la concentration en O2 dans le réacteur est liée à 
la consommation des substrats et à la respiration endogène des deux populations bactériennes 





























=  Equation 3. 7 
Les paramètres cinétiques caractérisant la dégradation du DMP et de la population spécifique 

































−=  Equation 3. 4 
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Tableau 3. 2 : Paramètres cinétiques du modèle 
Paramètres cinétiques DMP Matière Organique 
µ (j-1) 4,6 6* 
b (j-1) 0,24 0,24* 
K (mg DCO.L-1) 1 20* 
Y (mg DCO.mg DCO-1) 0,75 0,67* 
* valeur par défaut issue du modèle ASM1 
 
Les valeurs des constantes cinétiques sont obtenues par minimisation de l’écart entre le modèle et 
l’ensemble des données expérimentales (cinétique de dégradation par une population non 
acclimatées, cycle d’acclimatation, cycle de désaclimatation,…). Ces paramètres cinétiques sont 
obtenus pour des concentrations en DMP inférieures à 100 mg DMP.L-1. Les constantes 
biologiques de la biomasse spécifique à la dégradation du DMP sont différentes des constantes 
du modèle ASM1. Le taux de croissance est inférieur à celui proposé pour des substrats 
facilement biodégradables dans ASM1, tout en restant du même ordre de grandeur. La constante 
d’affinité KS, est également inférieure à la valeur présentée dans le modèle ASM1, et se rapproche 
des valeurs obtenues pour des molécules comme le glucose ou l’acétate (Spérandio, 1998). Ceci 
démontre qu’une fois  la (ou les) population(s) capable(s) de  dégrader le DMP implantée(s), 
celui-ci présente des caractéristiques cinétiques similaires à des molécules très facilement 
biodégradables. La différence majeure avec des molécules simples comme celles précitées, est que 
le métabolisme permettant la dégradation du DMP n’est pas intrinsèque à la majorité des 
organismes hétérotrophes des BA, et c’est bien là que réside la difficulté de sa modélisation. Le 
taux de conversion Y est supérieur. Cette valeur vient du fait que lors de la détermination de 
YDMP, la seconde étape d’oxydation du DMP n’est pas prise en compte, ce qui a tendance à 
surestimer la valeur du taux de conversion. 
 
VI.2. Confrontation du modèle aux résultats expérimentaux 
VI.2.1. Période d’acclimatation 
 
La procédure d’acclimatation a été simulée à partir du modèle présenté précédemment. La Figure 
3. 14 compare la simulation à partir du modèle aux résultats expérimentaux. Seule l’activité 
exogène, associée à la population spécifique dégradant le DMP, a été modélisée puisque la 
dégradation du DMP est le mécanisme que nous cherchons à modéliser. L’augmentation de 
l’activité respiratoire observée sur la Figure 3. 8 entre deux pics n’a pas été prise en compte. 
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Les résultats obtenus avec le modèle sont relativement proches de ceux obtenus 
expérimentalement durant les 14 premiers cycles (avant 60 heures). Les temps de dégradation du 
DMP correspondent dans les deux cas. De plus, pour le début du cycle d’acclimatation, les 
respirations exogènes maximales sont identiques, ce qui traduit un taux de croissance adéquat. 
Toutefois, après 60 heures, bien que décrivant bien la durée des réponses, le modèle sous estime 
l’activité exogène maximale. Ceci est dû à la diminution expérimentale du rendement de 
conversion YDMP (Figure 3. 9) que le modèle ne prend pas en compte. Il est alors possible de 
supposer qu’à partir de la chute de l’activité endogène observée à 60 h, l’intermédiaire réactionnel 
n’est plus facilement accumulé dans le milieu et se dégrade à une vitesse similaire au DMP .Le 
second processus de dégradation génère alors une augmentation de la quantité d’oxygène 
consommé à chaque réponse. 
Globalement, ces résultats montrent que l’hypothèse de la croissance d’une biomasse spécifique à 
la dégradation du DMP décrit de façon satisfaisante le mécanisme d’acclimatation de la biomasse 
issue d’un procédé à boues activées. 
 
En exploitant les résultats obtenus par la modélisation, il est possible d’obtenir les variations de 
concentration en biomasse active et en DMP durant cette procédure d’acclimatation. La Figure 3. 
15  présente les résultats obtenus avec le modèle. 
 
 






























Figure 3. 15 : Modélisation des variations des concentrations en biomasse active spécifique à la dégradation 
du DMP et non spécifique (à gauche) et en DMP (à droite) en fonction du temps durant le cycle 
d’acclimatation 
 
La Figure 3. 15 montre une augmentation de la concentration en biomasse active spécifique à la 
dégradation du DMP durant le cycle d’acclimatation, passant de moins de 0,1 mg.L-1 à 900 mg.L-1.  
La concentration initiale en biomasse a été estimée simultanément aux paramètres (par 
prolongement de la courbe de croissance à t = 0). La 1ère injection de DMP induit une phase de 
croissance exponentielle de la biomasse spécifique. Pendant les courtes périodes de carence en 
DMP, la concentration en biomasse diminue légèrement par les processus de décès. La 
concentration de l’autre population décroît durant la même période car il n’y a que du DMP 
injecté. 
 
VI.2.2. Périodes de carence 
 
Les phases de carence ont été simulées et les résultats sont comparés aux résultats expérimentaux 
(Figure 3. 16). Contrairement à la période d’acclimatation, cette simulation intègre l’activité des 
bactéries ne dégradant pas le DMP. L’estimation des paramètres initiaux du modèle est issue de la 













































Chapitre 3 : Potentiel d’inhibition du DMP et biodégradation par une population mixte  
 139
 
Figure 3. 16 : Evolution de l’activité respiratoire exogène durant le cycle de desacclimatation. Comparaison 
du modèle aux résultats expérimentaux 
 
Le modèle décrit relativement correctement les trois premières réponses et particulièrement la 
diminution des activités maximales. La cinétique de décès et le taux de 0,24 j-1 décrit donc 
relativement bien l’effet d’une période de carence sur l’activité biologique en absence de tout 
substrat. 
A partir de la 4ème réponse, les simulations sous-estiment les respirations exogènes maximales et 
n’estiment pas correctement les temps de dégradation. Ceci laisse supposer que le rendement de 
conversion Y est mal estimé (le temps de dégradation étant mal prédit). 
Expérimentalement, les périodes de carence font apparaître un double palier pour chaque 
injection. Le modèle ne considérant pas d’intermédiaire réactionnel pour la dégradation du DMP, 
il ne permet pas de prédire ces doubles paliers. 
La simulation de la première période (0-80 h) permet de prévoir une diminution de l’activité 
biologique, mais le modèle sous-estime la ré-acclimatation entre 90 et 100 h. 
 
A partir des simulations, il est possible de déterminer les variations de la concentration en 
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Figure 3. 17 : Modélisation des variations des concentrations en biomasse active (à gauche) et en DMP (à 
droite) en fonction du temps durant le cycle de désacclimatation 
 
Durant chaque période de carence, il y a une diminution de la concentration en biomasse active. 
Cette diminution, due au décès des bactéries dans le modèle, induit une diminution de la vitesse 
de dégradation du DMP. Dès que des ajouts de DMP sont réalisés, la concentration en biomasse 
spécifique augmente rapidement. Mais la dynamique de réactivation expérimentale est plus rapide 
que la croissance modélisée.  
Le modèle est donc capable de prédire la croissance de la population lors de la première phase 
(phase d’acclimatation) mais sous-estime la vitesse de réactivation après une période de carence. Il 
s’agit probablement dans ce cas de la réactivation de mécanismes enzymatiques déjà connus qui 





Les résultats obtenus ont permis de caractériser le potentiel d’inhibition et la biodégradation du 
DMP par une population mixte. Il est alors possible de répondre partiellement aux questions 
posées en début de chapitre. 
 
• A quelle concentration le DMP inhibe-t-il l’activité hétérotrophe d’une population mixte 
non acclimatée ? 
Les essais respirométriques d’inhibition sur une boue activée non acclimatée ont montré que la 









































Chapitre 3 : Potentiel d’inhibition du DMP et biodégradation par une population mixte  
 141
réacteur à boue activée est de 78 ± 10 mg DMP.L-1 alors que pour la boue provenant du BAM 
elle est de 130± 10 mg DMP.L-1 
 
• Par quels mécanismes une population mixte dégrade-t-elle et s’acclimate-elle au DMP ? 
Les respirogrammes de la dégradation du DMP par une population mixte montrent deux paliers, 
ce qui laisse penser que la dégradation se déroule en deux étapes, avec un intermédiaire 
réactionnel. Cet intermédiaire est accumulé dans le milieu lorsque la population n’est pas 
parfaitement acclimatée au DMP mais semble disparaitre lorsque la population est adaptée. Les 
deux étapes réactionnelles présenteraient donc des cinétiques différentes. 
 
• Est-il possible de modéliser la dégradation du DMP et les phases d’acclimatation et de 
désacclimatation de la biomasse ? 
Un modèle simple a été proposé, basé sur la croissance d’une biomasse spécifique capable de 
dégrader le DMP. Ce modèle (donc cette hypothèse) permet de prédire correctement une phase 
d’adaptation et la croissance de l’activité spécifique de dégradation du DMP ainsi que la chute 
d’activité spécifique liée à une période de famine et de carence en DMP (désactivation). 
Cependant, il ne décrit pas correctement la réactivation après une période de carence (qui 
nécessiterait une prise en compte de l’historique de la biomasse). 
 
Dans le procédé hybride, des particules adsorbantes seront ajoutées lors de l’étape de 
biodégradation, quelles seront alors les interactions entre l’activité biologique et l’adsorption ? 
 





















Les phénomènes d’adsorption 
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Dans le procédé hybride envisagé, les phénomènes d’adsorption sur des particules adsorbantes 
injectées dans le réacteur (charbon actif ou zéolithe) mais aussi sur des flocs biologiques 
(biosorption) peuvent jouer un rôle primordial dans la synergie du procédé hybride. 
En termes d’adsorption, l’enjeu est de fixer rapidement le toxique et peu de matière organique. Il 
est donc nécessaire de caractériser la compétition d’adsorption. La capacité des procédés à bio-
régénérer les particules adsorbantes par une bioréaction menée par les microorganismes présents 
dans le procédé est un paramètre important. Les enjeux sont alors : 
• la possibilité de régénérer l’adsorbant in situ, 
• la minimisation des consommations en particules adsorbantes et donc du coût de 
l’adsorbant, 
• pas d’étape spécifique de régénération à prévoir dans le procédé. 
Ce chapitre est consacré à l’étude des phénomènes d’adsorption et a notamment pour objectif de 
répondre aux questions suivantes : 
• Quel type de structure poreuse (microporeuse ou macroporeuse) permet une adsorption 
optimale des composés toxiques et de la matière organique présents dans le surnageant de 
bioréacteur ? 
• Dans quelle mesure, la  biosorption entre-elle en compétition avec l’adsorption ? 
• Peut-on régénérer les adsorbants et quels sont les dynamiques de bio-régénération ? 
• Quels sont les taux de régénération possibles des adsorbants selon les caractéristiques du 
milieu poreux ? 
 
Dans un premier temps ce chapitre permettra de caractériser les phénomènes d’adsorption et de 
co-adsorption. Une approche par la modélisation permettra de mettre en évidence les 
mécanismes et les paramètres importants à prendre en compte.  
Dans un deuxième temps, l’étude de la biosorption permettra d’estimer le rôle de ce phénomène 
et de le comparer à l’adsorption sur des particules au sein d’un même réacteur. Enfin l’étude de la 
bio-régénération permettra de mettre en évidence les mécanismes et l’influence de la structure 
poreuse sur les mécanismes et les rendements de bio-régénération. 
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II. Adsorption 
II.1. Adsorption de composés toxiques type des effluents pétroliers 
 
Les produits retenus dans cette étude sont présents généralement dans les effluents aqueux de 
raffinerie. Les produits phénoliques ont été choisis du fait de leur solubilité et de leur 
concentration importante à la sortie des unités dites de « soude usée ». Ce choix a été réalisé en 
partenariat avec l’IFP de Rueil Malmaison dans le cadre du stage de Nolwenn TROADEC. 
Ensuite, selon leur toxicité, leur solubilité et leur facilité à être manipulés au sein d’un laboratoire, 
le résorcinol, l’hydroquinone et l’orthocrésol ont été retenus. Des essais ont également été réalisés 
avec des tertio-butyl-éthers (MTBE et ETBE) et sur le tertio-butyl-alcool (TBA). Les propriétés 
des composés sont rassemblées dans le Tableau 4. 1. 
 
Tableau 4. 1 : Propriétés des composés toxiques étudiées 






2,4-Xylénol 7868* 1,99.10-28 
Ortho-crésol 24500* 1,74.10-28 
Résorcinol 697000* 1,44.10-27 
Hydroquinone 65500* 1,38.10-27 
MTBE 51000* 1,98.10-28 
ETBE 12000** 2,26.10-28 
TBA 1000000** 1,57.10-27 
 
II.1.1. Cinétiques d’adsorption des toxiques sur charbon actif 
 
Les cinétiques d’adsorption servent à déterminer les temps d’équilibre du système adsorbant-
adsorbat. Elles ont été réalisées pour les différents composés toxiques purs en solution dans l’eau, 
et pour les deux charbons actifs (NC60 (microporeux) et HP(macroporeux)) à une température 
de 20 °C (Figure 4. 1). 
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Figure 4. 1 : Cinétiques d'adsorption de l’hydroquinone, du résorcinol, de l’orthocrésol et du 
diméthylphénol sur du NC60 (à gauche) et sur du HP (à droite)  
(1g.L-1 de charbon, 200 mg.L-1 de toxique à T = 20 °C) 
 
La quantité adsorbée augmente en fonction du temps jusqu’à l’équilibre entre la phase adsorbée 
et la phase dissoute. Le temps d’équilibre est atteint en moins de quatre heures pour les charbons 
actifs en poudre, ce qui est beaucoup plus rapide que pour les charbons actifs en grain, dans le 
cadre de l’adsorption du phénol sur NC60 en grain (13 heures, Randke et al. (1983)). 
L’adsorption plus rapide s’explique par la diminution des limitations diffusionelles interne et 
externe pour des grains de plus petite taille. 
Dans tous les cas, il est possible de représenter ces cinétiques d’adsorption par une équation du 





Equation 4. 1 
 
Nous pouvons alors déterminer la quantité maximale adsorbable à des concentrations en 
adsorbant et en adsorbat données. Il est également possible de calculer la constante cinétique 
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Tableau 4. 2 : Paramètres cinétiques pour les différents composés toxiques (1g.L-1 de charbon, 200 mg.L-1 




qm (mg.mg-1) k (mg.mg-1.min-1) k (mg.mg-1.min-1.µm-1) R² 
NC 60 0,23 13,2 0,31 0,999 
DMP 
HP 0,18 20,2 0,96 0,999 
NC 60 0,17 5,15 0,12 0,999 
Résorcinol 
HP 0,12 19,36 0,92 0,999 
NC 60 0,21 3,07 0,07 0,999 
Orthocrésol 
HP 0,15 16,90 0,80 0,999 
NC 60 0,19 1,20 0,03 0,999 
Hydroquinone 
HP 0,12 4,78 0,23 0,999 
NC 60 0,02 3,69 0,09 0,966 
TBA 
HP 0,01 20,66 0,9 0,972 
NC 60 0,04 127,71 3,04 0,997 
MTBE 
HP 0,02 3,08 0,15 0,852 
NC 60 0,07 - - 0,999 
ETBE 
HP 0,01 - - 0,876 
 
Quel que soit le produit phénolique utilisé, une influence similaire de la structure poreuse du 
charbon actif sur les paramètres cinétiques est établie. Avec le NC60 (adsorbant microporeux), la 
concentration adsorbable pour un toxique seul en solution est supérieure à celle obtenue avec le 
HP (macroporeux), ce qui confirme les résultats obtenus par Labouyrie et al. (1997). On observe 
ainsi une augmentation de l’ordre de 50 % des capacités d’adsorption. En revanche la constante 
cinétique du HP est supérieure à celle du NC60. Ceci s’explique par la distribution des 
dimensions poreuses des charbons actifs respectifs. Pour le HP, les pores de plus grandes tailles 
permettent une adsorption plus rapide (diminution de la limitation diffusionnelle interne) mais 
limitée par le manque d’affinité avec les molécules utilisées. Le NC60 présente, quant à lui, une 
taille de pores plus adaptée à celle des espèces adsorbables et permet ainsi d’adsorber plus de 
composé, mais avec une vitesse plus lente. 
 
Avec les TBA, MTBE et ETBE, les capacités maximales d’adsorption sont dix fois plus faibles 
que dans le cas des produits phénoliques. Pour le TBA, ce résultat s’explique par son affinité avec 
l’eau, comme en témoigne sa solubilité importante dans l’eau (Tableau 4. 1). Cependant, les 
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constantes cinétiques sont du même ordre de grandeur que celles des produits phénoliques pour 
HP et NC60. 
Comme pour les produits phénoliques, k est six fois plus important en présence de HP. La plus 
grande porosité de ce charbon actif favorise une adsorption rapide. Pour les éthers MTBE et 
ETBE, les cinétiques d’adsorption sont modélisées avec plus d’imprécision, spécialement en 
présence de HP. 
La vitesse d’adsorption est largement fonction des conditions opératoires, en particulier des 
concentrations initiales (rapport toxique/CAP). Pour le DMP, molécule à laquelle on va 
s’intéresser dans les autres chapitres de cette thèse, les propriétés d’adsorption sont présentées 
dans le Tableau 4. 3. 
Tableau 4. 3 : Constantes de la cinétique d'adsorption du DMP à T =  20°C pour les conditions opératoires 
testées 
 CAP NC 60 CAP HP 
CAP initial 300 mg/L 900 mg/L 300 mg/L 900 mg/L 
qm (mg/mg) 0,417 0,193 0,348 0,141 
k (mg.mg-1.h-1) 41 109 39 - 
 
Pour cette molécule, les valeurs de k sont voisines pour les deux charbons à concentration 
identique, mais on retrouve des quantités maximales adsorbables plus importantes pour le NC60, 
microporeux. On observe qu’une diminution du rapport DMP/CA induit une diminution de la 
constante cinétique. Il est important de remarquer que la différence des constantes cinétiques  est 
conservée entre les deux charbons, quelle que soit la concentration initiale en charbon actif.  
 
II.1.2. Isothermes d’adsorption sur charbon actif 
 
La Figure 4. 2  présente les isothermes d’adsorption des différents composés étudiés pour les 
deux charbons actifs. Les courbes théoriques sont obtenues d’après la modélisation de Freundlich 
(Tableau 4. 4). 
Chapitre 4 : Les phénomènes d’adsorption  
 150
  
Figure 4. 2 : Isothermes d'adsorption des composés phénoliques à T = 20 °C sur du NC60 (à gauche) et du 
HP (à droite) 
 
La quantité de composé adsorbé augmente avec la concentration à l’équilibre. Les isothermes 
d’adsorption des produits phénoliques ne présentent pas de palier pour les fortes concentrations 
à l’équilibre. Ainsi elles sont de type II d’après la classification IUPAC, dans la gamme de 
concentrations testées et donc représentatives d’adsorbants avec une large gamme de taille de 
pores favorisant une adsorption multicouches. 
 





  1/n K R² b qm R² 
NC60 0,14 0,14 0,99 0,34 0,24 0,93 
DMP 
HP 0,31 0,05 0,99 0,08 0,22 0,95 
NC60 0,38 0,04 0,96 0,07 0,27 0,97 
Résorcinol 
HP 0,77 0,00 0,97 0,01 0,43 0,99 
NC60 0,34 0,07 0,90 0,07 0,39 0,96 
Orthocrésol 
HP 0,58 0,01 0,99 0,01 0,34 0,99 
NC60 0,29 0,11 0,97 0,17 0,43 0,94 
Hydroquinone 
HP 0,70 0,01 0,97 0,01 0,32 0,97 
MTBE NC60 0,58 0,01 0,95 0,02 0,28 0,92 
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Pour les trois produits phénoliques utilisés, 1/n est en moyenne deux fois plus important pour le 
HP que pour le NC60. Par contre, k est en moyenne huit fois plus petit. Ceci traduit que la 
quantité adsorbée est plus importante dans le cas du charbon NC60, en particulier aux faibles 
concentrations. Le modèle de Langmuir, bien que moins adapté aux toxiques utilisés, permet de 
constater des écarts dans les valeurs des paramètres selon le type de charbon actif employé. Ainsi, 
la capacité maximale adsorbable reste à peu près constante pour les deux charbons. Les essais 
montrent que b est en moyenne dix fois plus important avec le charbon microporeux. 
Pour les éthers MTBE et ETBE, les valeurs de 1/n obtenues en présence de NC60 sont 
nettement supérieures aux valeurs des produits phénoliques (60 %) tandis que k est plus faible. 
L’énergie d’activation est plus importante avec le charbon actif microporeux, induisant une 
augmentation de la capacité d’adsorption à l’équilibre pour les faibles concentrations. 
Suivant le type de composé, le pH de la solution n’est pas le même. Les solutions avec NC60 et 
les éthers sont à un pH moyen de 9,9. Avec le résorcinol, ce pH est de 7,3. Les différentes 
conditions de pH génèrent des modifications dans les capacités d’adsorption des composés et ne 
permettent pas d’établir des comparaisons précises entre les couples adsorbant/adsorbat. 
Les paramètres de Freundlich déterminés pour l’orthocrésol peuvent être comparés avec des 
valeurs bibliographiques obtenues par de Jonge et al. (1996), (Tableau 4. 5).  
 
Tableau 4. 5 : Paramètres d’adsorption de Freundlich pour l’orthocrésol 
* résultats obtenus par de Jonge et al., 1996 
 Type de Charbon actif K 1/n 
SA 4* 0,096 0,16 Charbon microporeux NC60 0,14 0,14 
CA 1* 0,018 0,39 Charbon macroporeux HP 0,05 0,31 
 
Les résultats obtenus par de Jonge et al. (1996) permettent d’arriver aux mêmes conclusions 
quant à l’influence de la structure poreuse sur les capacités d’adsorption et les paramètres du 
modèle de Freundlich. Le coefficient k est plus grand avec des charbons actifs microporeux 
tandis que 1/n diminue.  
 
II.1.3. Adsorption sur zéolithe 
 
Les essais ont été réalisés pour le DMP avec une zéolithe hydrophobe (cf chapitre 2.) La 
cinétique et l’isotherme d’adsorption du DMP sont présentées sur la Figure 4. 3. 




Figure 4. 3 : Adsorption du DMP sur zéolithe – Cinétique (gauche) et Isotherme (droite) 
 
Les profils de la cinétique et de l’isotherme d’adsorption du DMP sont similaires à ceux obtenus 
avec du charbon actif. La constante cinétique d’adsorption sur la zéolithe HUA 390 est 
supérieure de 10 % à celle des charbons actifs mais l’isotherme d’adsorption montre que les 
quantités adsorbées par la zéolithe sont légèrement inférieures à celles des charbons actifs. 
L’intérêt d’utiliser une zéolithe n’est pas démontré puisque leur prix reste supérieur à celui des 
charbons actifs (environ trente fois dans le cas des adsorbants considérés) sans pour autant 
apporter des performances d’adsorption significativement supérieures. C’est pourquoi le reste du 
travail portera sur l’étude des charbons actifs et s’attachera notamment à mettre en évidence 
l’importance de la structure poreuse sur les différents phénomènes étudiés. 
 
II.2. Adsorption de la matière organique résiduelle d’un milieu biologique 
 
Nous nous sommes ensuite intéressés à caractériser l’adsorption de molécules organiques 
(caractérisés de manière globales) présentes dans le surnageant de fluide biologique de 
bioréacteur. Les cinétiques et les isothermes d’adsorption d’un surnageant de bioréacteur ont été 
déterminées avec du surnageant préalablement filtré sur des membranes de 0,2 µm afin de ne 
recueillir que les matières organiques solubles. Le surnageant provient d’un des décanteurs 
secondaires de la station d’épuration des eaux usées urbaines de la ville de Labège (31). Des 
cinétiques d’adsorption ont été réalisées avec une concentration initiale de 12 mg COT.L-1 et 0,07 
mg CAP.L-1 à 20°C. La Figure 4. 4 présente les cinétiques et les isothermes obtenues pour les 
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Figure 4. 4 : Cinétiques d'adsorption des matières organiques d’un surnageant de bioréacteur à T = 20 °C 
(gauche) et isotherme d’adsorption des mêmes matières organiques (droite) 
 
Pour les deux charbons actifs, la quantité de matière organique adsorbée augmente en fonction 
du temps, jusqu’à un équilibre entre la phase adsorbée et la phase dissoute. Ainsi la mise à 
l’équilibre se fait en 3 heures pour les matières organiques contre 2 heures pour le DMP dans les 
conditions testées. Sans conclure sur les cinétiques d’adsorption ces résultats permettent de 
supposer que l’adsorption du DMP est plus rapide que l’adsorption des matières organiques. La 
limitation diffusionnelle est légèrement plus faible dans le cas du DMP. Les isothermes obtenues 
sont de type III selon la classification proposée par Brunaueur et al. (1940) c’est à dire de façon 
exponentielle pour les faibles concentrations, ce qui traduit une mauvaise capacité d’adsorption 
pour les faibles concentrations. 
Quel que soit le charbon actif considéré, on remarque que les quantités adsorbées (exprimées en 
COT) sont inférieures dans le cas des matières organiques, par rapport au DMP.  Ceci laisse 
supposer que l’adsorption des molécules de faible poids moléculaire est donc plus facile 
(Newcombe, 2002). Le NC60 présente une plus faible capacité d’adsorption du COT de 
surnageant que le HP. Deux mécanismes peuvent traduire ce type d’isotherme. Les interactions 
adsorbat/adsorbat sont probablement plus fortes que les interactions adsorbat/adsorbant. 
De plus, l’adsorption peut avoir lieu en surface de l’adsorbant ou à l’entrée des pores (en 
particulier des macropores), ce qui favoriserait le charbon actif qui présente une taille de pores 
plus importante (HP). Cette observation peut être directement corrélée au volume microporeux 
des adsorbants. Les molécules présentes dans la partie soluble du surnageant, soit des 
exopolymères (protéines, polysaccharides) sécrétés par les microorganismes, sont de taille 
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moléculaire trop important par rapport à la taille des micropores du NC60. Ainsi des molécules 
plus grosses ont une diffusivité plus faible et la diffusivité effective diminue quand la porosité du 
matériau augmente. En moyenne, entre 22 et 32 % des matières organiques du surnageant sont 
constituées de molécules supérieures à 100 kDa (Tableau 4. 6). Ainsi, le fait que l’adsorption des 
composés organiques sur charbon macroporeux soit plus importante, s’explique en partie par un 
effet de tamisage dans les pores et par les limitations diffusionnelles internes plus importantes 
dans le NC60. 
 
Tableau 4. 6 : Distribution des masses moléculaires dans les surnageant de BAM 
 < 30 kDa 30 – 100 kDa > 100 kDa 
Shin et al. (2003) 43 % 35 % 22 % 
Lee et al. (2003) 60 % 8 % 32 % 
Huang et al. (2000) 62 % 10 % 28 % 
 
Ces isothermes confirment donc que le charbon actif macroporeux (HP) adsorbe une quantité 
plus grande et donc probablement une plus large gamme de composés organiques solubles 




Cette première partie permet de mettre en évidence l’influence de la structure poreuse d’un 
adsorbant sur les capacités d’adsorption, en fonction des adsorbats considérés. Les propriétés 
structurales des molécules (volume moléculaire entre autres) expliquent les affinités 
adsorbant/adsorbat lors du phénomène d’adsorption physique. 
La diminution de la taille des pores permet d’améliorer la capacité d’adsorption du charbon actif 
pour le DMP, mais réduit au contraire la capacité d’adsorption du charbon actif pour les matières 
organiques résiduelles d’un réacteur biologique. On sera donc conduit à choisir préférentiellement 
un charbon actif de type microporeux si on s’intéresse à la rétention du DMP et un CAP de type 
macroporeux  si on souhaite adsorber les molécules présentes dans le surnageant biologique. 
La synergie de l’activité biologique et de l’adsorbant dans le procédé hybride complexifie les 
phénomènes d’adsorption en faisant coexister plusieurs types de molécules dans le milieu 
réactionnel. Il est donc important de prendre en compte ces interactions et compétitions sur les 
phénomènes d’adsorption.  
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III. Phénomènes de co-adsorption 
III.1. Etude expérimentale 
 
Les phénomènes d’adsorption compétitive ont été étudiés en réalisant des isothermes 
d’adsorption pour chaque CAP avec une solution de DMP à 200 mg.L-1 dans du surnageant de 
milieu biologique filtré sur 0,2 µm. Ce surnageant est caractérisé par une concentration en COT 
de 12 mg COT.L-1. Cette solution a ensuite été mise en contact avec les deux charbons à des 
concentrations différentes (4 à 80 mg de charbon pour 55 mL de solution) (Figure 4. 5). 
 
 
Figure 4. 5 : Adsorption compétitive du DMP avec la matière organique d’un surnageant biologique sur le 
microporeux (NC60) (à gauche) et le charbon actif macroporeux (HP) (à droite)  
 
Lors de l’adsorption compétitive, l’isotherme du DMP se situe en-dessous de l’isotherme pour le 
DMP pur en solution. Globalement, une diminution de la capacité d’adsorption du DMP sur les 
deux charbons actifs est observée lors de l’ajout de matière organique soluble issue du 
bioréacteur, mais celle observée pour le charbon actif HP est peu significative alors que la 
diminution d’adsorption du DMP sur le NC60 atteint jusqu’à 20%. Malgré cette diminution, les 
quantités de DMP adsorbées sur le charbon actif microporeux restent supérieures à celles 
obtenues avec le charbon actif macroporeux. 
Les matières organiques solubles entrent donc en compétition avec le DMP pour s’adsorber dans 
les pores (ou à l’entrée des pores) des adsorbants. Lors de cette adsorption modifiée du DMP, 
une diminution du paramètre k peut être observée alors que le paramètre 1/n semble constant. 
Ces observations traduisent une compétition directe et un blocage des pores, la variation de la 
distribution des sites énergétiques à la surface de l’adsorbant n’étant pas le facteur prédominant 
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L’utilisation de charbon actif avec une large gamme de pores permet de diminuer l’effet 
compétitif, puisque les molécules de DMP s’adsorbent préférentiellement dans les micropores 
alors que les molécules composant le surnageant s’adsorbent dans les macropores ou à l’entrée 
des micropores (Ebie et al., 2001, Pelekani et al., 2001, Newcombe, 1996, Kilduff, 1998). Ce 
mécanisme de blocage de pores a aussi pour conséquences de faire varier le coefficient de 
diffusion des molécules de DMP au sein du solide poreux et de faire varier les cinétiques 
d’adsorption des molécules de plus petites tailles (Kilduff et al., 1998).  
Toutefois, les diminutions de capacités d’adsorption sont relativement faibles à cause de la forte 
affinité entre les charbons actifs et le DMP et la concentration relativement faible en matière 
organique dans les surnageants étudiés. 
 
Afin de mieux comprendre les phénomènes compétitifs, une approche mathématique a été 
initiée. La modélisation des isothermes d’adsorption compétitive permet de mieux appréhender 




Le modèle de Langmuir-Freundlich et le modèle IAST ont été testés pour décrire la compétition 
d’adsorption. Contrairement au modèle IAST, l’extension des modèles de Langmuir et de 
Freundlich à l’adsorption compétitive ne permet pas de prédire, à priori, les capacités 
d’adsorption, mais de recalculer les quantités adsorbées de chacune des espèces pures à partir des 
concentrations à l’équilibre obtenues lors des expériences en compétition. 
 
III.2.1. Isothermes d’adsorption 
 
Pour pouvoir prédire les quantités adsorbées avec le modèle de Langmuir-Freundlich, il est 
nécessaire de connaître les concentrations en composés dans la phase dissoute afin de pouvoir 
tracer les isothermes. Une étape expérimentale est donc obligatoire. La modélisation a été réalisée 
à partir des constantes calculées pour les isothermes en corps purs; aucun ajustement n’a été 
apporté aux paramètres k et 1/n. La Figure 4. 6  présente les résultats expérimentaux et de 
simulation obtenus pour les deux charbons actifs. La modélisation par l’IAST est basée sur les 
équations de Freundlich du DMP et du surnageant. 





Figure 4. 6 : Modélisation de la compétition d'adsorption par le modèle de Langmuir-Freundlich et l’IAST 
- NC60 (à gauche) - HP (à droite) 
 
Les points expérimentaux étant relativement dispersés, il est difficile d’apprécier la pertinence des 
modèles. Cependant, pour le charbon actif macroporeux, de nombreux points expérimentaux se 
rapprochent du modèle de Langmuir-Freundlich. Bien que les paramètres d’adsorption n’aient 
pas été corrigés, ce modèle permet de prévoir une diminution cohérente des capacités 
d’adsorption. La diminution de la capacité d’adsorption est plus importante pour les fortes 
concentrations à l’équilibre, c’est à dire, lorsque qu’il y a peu de charbon actif.  
L’adéquation entre les résultats expérimentaux et la modélisation IAST est satisfaisante. Le 
modèle IAST permet une bonne prédiction de l’adsorption compétitive lorsque l’encombrement 
stérique et le blocage des pores sont les principaux mécanismes de compétition (Ebie et al., 
2004). 
Les deux modèles amènent aux mêmes résultats lors de l’adsorption du charbon actif 
microporeux, mais semblent différents dans le cas du macroporeux. Ceci peut laisser supposer 
que le mécanisme de blocage des pores est plus important dans le cas du charbon actif 
microporeux. Les molécules de matières organiques bloqueraient l’entrée des micropores, alors 





Dans un deuxième temps, les modèles permettent de prédire l’affinité des adsorbants pour l’un 
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comparaison vient s’ajouter à l’isotherme d’adsorption pour apprécier la précision de la prédiction 
du modèle. La Figure 4. 7  montre les variations du coefficient de sélectivité en fonction de la 
quantité adsorbée (exprimée en mg COT.mg-1 de charbon actif), pour les données expérimentales 




Figure 4. 7 : Modélisation de la sélectivité de l'adsorption par le modèle de Langmuir-Freundlich et l’IAST 
 
La valeur de α est très supérieure à 1 ce qui signifie que le DMP est préférentiellement adsorbé à 
la matière organique. Les simulations réalisées par le modèle de Langmuir-Freundlich semblent 
plus proches des données expérimentales que celles données par l’IAST. 
La sélectivité α diminue avec l’augmentation de la quantité de matière organique et de DMP 
adsorbée. Le charbon actif NC60 présente une sélectivité supérieure à celle du HP : le DMP est 
adsorbé plus largement dans les micropores que dans les macropores, contrairement à la matière 





Le modèle de Langmuir-Freundlich conduit à une bonne simulation des quantités adsorbées et 
des phénomènes de sélectivité. La première approche qui consiste à utiliser des paramètres 
d’adsorption bruts (non corrigés) permet de fournir des résultats cohérents. Ce modèle nécessite 
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essais de co-adsorption. Le modèle est donc non prédictif et connaît ses limites dans la nécessité 
de réaliser un certain nombre d’expériences. 
Le modèle IAST ne permet pas une aussi bonne prédiction que le modèle semi-empirique de 
Langmuir-Freundlich. Cependant, il a l’avantage de nécessiter seulement des expériences en corps 
pur pour déterminer les isothermes et la courbe de sélectivité pour les mélanges. Toutefois, le 
modèle IAST ne peut être appliqué que si les paramètres caractérisant les isothermes de 
Freundlich sont compris dans un intervalle donné, correspondant aux isothermes tracées en 
corps pur et si les interactions adsorbant/adsorbat restent faibles. Pour utiliser le modèle IAST, il 
faut donc une modélisation parfaite des isothermes en corps purs, en particulier pour les faibles 
concentrations à l’équilibre. 
 
Au sein du BAM-H, le DMP pourra également s’adsorber dans les flocs biologiques. Il est donc 
nécessaire de caractériser ce phénomène dit de biosorption. Il s’agira également d’évaluer si la 
biosorption rentre en compétition avec l’adsorption sur charbon actif. 
 
IV. Biosorption 
IV.1. Etude expérimentale 
IV.1.1. Matériel et Méthodes 
Le phénomène d’adsorption sur les flocs biologiques permet d’appréhender la première étape du 
mécanisme de biodégradation. La particularité de l’étude est de travailler avec des bactéries 
viables. En effet, la plupart des études de biosorption sont réalisées avec un traitement thermique 
en amont de l’étape d’adsorption (Aksu et al., 2003 ; Jianlong et al., 2000). Pour des bactéries 
non-acclimatées, la durée de l’expérience de sorption est plus courte que la cinétique de 
biodégradation du composé toxique. Les bactéries utilisées étant non acclimatées, la diminution 
de la concentration en composé toxique sera due à la fixation du DMP sur les parois cellulaires, 
ou/et sur les flocs biologiques. 
Après prélèvement dans le réacteur, les boues sont lavées dans l’objectif d’éliminer les substrats et 
matières organiques présents dans les flocs biologiques. Ce lavage par centrifugation (2000 
tr.min-1 ; 10 min) s’effectue avec de l’eau déminéralisée. Cette opération est répétée trois fois afin 
d’éliminer l’ensemble des matières susceptibles d’adsorber le composé toxique. A la fin du lavage, 
les cellules demeurent viables. Afin d’obtenir une granulométrie différente, les boues sont passées 
à l’Ultraturax® (1500 tr.min-1, 2 min), il est alors possible de casser les flocs biologiques sans 
altérer leur viabilité.  
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Ensuite, une certaine quantité de boue est introduite dans un flacon et mise en contact avec le 
composé toxique et agité au rotamix. Les mêmes protocoles pour la détermination des cinétiques 
et des isothermes sont adoptés pour l’étude sur charbon actif. 
 
IV.1.2. Caractéristiques des boues 
 
Des boues de bioréacteur à membrane (BAM) et de réacteur à boues activées (BA) ayant 
fonctionné à un même âge de boue ont été prélevées et leurs principales caractéristiques sont 
récapitulées dans le Tableau 4. 7. 
 
Tableau 4. 7 : Caractéristiques de fonctionnement des bioréacteurs 
Conditions opératoires BAM BA 
Température 20 ± 2 °C 18 ± 2 °C 
pH 7,5-8 6,5-7 
Oxygène dissous 1-2 mg O2.L
-1 1-2 mg O2.L
-1 
Temps de rétention hydraulique 24 h 13 h 
Temps de rétention des boues 11 jours 11 jours 
Charge volumique (kg DCO.L-1.h-1) 3,2 0,53 
MES 10 g.L-1 1.8 g.L-1 
MVS 9 g.L-1 1.3 g.L-1 
 
Afin d’étudier l’effet de la granulométrie sur les capacités et les cinétiques de biosorption, les 
boues sont passées à l’Ultraturax® à différentes vitesses et pendant différents temps. Les boues 
sont ensuite récupérées.  
 










BAM 1 1.2  13.70 23.3  2.14 
BAM 2 2.7 6.02 17.30 24.4 220 1.97 
BAM 2 D1 1.5 6.29 14.81 24.2 105 2.08 
BAM 2 D2 1.4 6.25 14.63 23.4 74 2.06 
BA 1 0.5 6.40 8.50 24.5 160  
BA 1D 0.5 6.70 6.06 24.7 60  
BA 2 0.5 6.40 22.70 25.6 180 2.17 
BAM 1 : Boues de bioréacteur à membrane 1er prélèvement 
BAM 2 : Boues de bioréacteur à membrane 2ème prélèvement 
BAM 2 D1 : Boues de bioréacteur à membrane 2ème prélèvement, passé dans l’ultraturax à 1500 rpm 
BAM 2 D2 : Boues de bioréacteur à membrane 2ème prélèvement, passé dans l’ultraturax à 3000 rpm 
BA 1 : Boues de réacteur à boues activées 1er prélèvement 
BA 1 D : Boues de réacteur à boues activées 1er prélèvement, passé dans l’ultraturax à 1500 rpm 
BA 2 : Boues de réacteur à boues activées 2ème prélèvement 
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IV.1.3. Cinétique de biosorption 
 
La Figure 4. 8 présente une cinétique de biosorption pour des boues de réacteur à boues activées. 
90 mg.L-1 de DMP a été mis en contact avec une biomasse (MES = 4,2 g.L-1) non acclimatée 
provenant d’un réacteur à boue activée traitant un effluent urbain. 
 
 
Figure 4. 8 : Cinétique de biosorption du DMP 
CDMP0= 90mg.L-1 ; MES = 4,2 g.L-1 ; T = 20°C 
 
La cinétique de biosorption montre que la quantité de DMP adsorbée augmente rapidement au 
cours du temps. En moins de deux heures la concentration résiduelle en DMP n’évolue plus. Ces 
résultats mettent en évidence la rapidité des phénomènes de biosorption par rapport aux 
phénomènes d’adsorption. Les résultats obtenus lors de cette étude confirment ceux obtenus par 
Jianlong et al. (2000), qui ont montré que la biosorption du phénol sur des boues activées a lieu 
en moins de 2 heures pour des concentrations en boues inférieures à 0,5 g.L-1. 
 
IV.1.4. Isothermes de biosorption 
 
Afin de se placer dans les conditions d’équilibre, les isothermes d’adsorption ont été déterminées 
au bout de trois heures. Or nous avons montré dans le chapitre 3 que les boues non acclimatées 
ne sont pas capables de dégrader le DMP seul en moins de 10 heures. Des isothermes de 
biosorption de DMP sont présentées sur la Figure 4. 9 pour des boues du BAM présenté dans le 
chapitre 2 à différentes granulométries et des boues provenant d’un réacteur à boues activées 
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Figure 4. 9 : Isotherme de biosorption pour des boues de BAM à différentes granulométries et des boues 
activées 
 
Pour la biosorption du DMP, une isotherme de type III est obtenue, indiquant une mauvaise 
biosorption pour les faibles concentrations en composé. Les sites actifs n’étant pas saturés, la 
capacité de biosorption n’est donc pas maximale.  
 
L’isotherme de biosorption déterminée pour des boues activées lors de la biosorption du 2,6-
DMP par Gulyas et al. (1999) présente le même profil que celle du 2,4-DMP , c’est à dire une 
isotherme de type III. Cependant, les capacités de biosorption sont légèrement supérieures avec 
le 2,6-DMP. En effet, pour une concentration résiduelle en phénol de 50 mg.L-1, la capacité de 
biosorption q est de l’ordre de 0,02 mg DMP.g MES-1 pour le 2,6-DMP. Les capacités de 
biosorption dépendent donc à la fois des composés toxiques et du type de boue.  
 
Le DMP étant hydrophile, il se fixe principalement sur des liaisons hydrogène. Les composés 
cationiques semblent s’adsorber de façon efficace sur les boues activées (Finance, 1991). Ces 
résultats semblent confirmer l’hypothèse d’interactions adsorbat/adsorbant de nature hydrophile 
et plus spécifiquement électrostatique en relation avec les groupements fonctionnels externes des 
boues activées. 
 
La granulométrie des flocs biologiques influence la vitesse d’adsorption. Ainsi, l’équilibre est 
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internes sont plus faibles. Pour le 2,6-DMP, l’équilibre est atteint en 10 minutes (Gulyas et al, 
1999) pour des boues provenant d’un bioréacteur traitant une eau résiduaire urbaine. 
Le Tableau 4. 9  présente les constantes cinétiques d’adsorption pour des boues de différentes 
granulométries. 




BA 1 160 234 
BA 1D 60 1123 
Charbon actif 42 40 – 100 
 
 
La constante de vitesse est plus élevée lorsque les boues sont divisées. Les sites actifs libres étant 
plus facilement atteints, la biosorption est plus rapide (Tableau 4. 9). Plus la taille des flocs est 
petite, plus les cinétiques d’adsorption sont rapides. Le transport des composés à l’intérieur du 
floc biologique est donc une étape limitante de la biosorption. 
 
 
La taille des flocs semble avoir peu d’influence sur les capacités d’adsorption dans cette gamme 
de concentration et cette gamme de taille (Figure 4. 9). Les flocs sont formés de bactéries liées 
entre elles par des polymères. Les liaisons polymères – bactéries peuvent être de différents types 
(pontage au calcium, liaison hydrogène…). Les forces de biosorption sont principalement de type 
hydrophile (liaison hydrogène). Les polymères formant les flocs biologiques sont susceptibles 
d’occuper plus de sites pour des boues non divisées (de granulométrie plus importante). Le 
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nombre de site actif n’augmente pas lors du cassage des flocs : les liaisons libérées ne sont pas 
suffisantes pour augmenter la capacité d’adsorption des boues divisées. De, plus il risque d’y avoir 
refloculation d’une partie de la biomasse lors des essais de biosorption. 
 
La Figure 4. 9 semble montrer que les capacités de biosorption sont légèrement supérieures avec 
les boues du BAM. Il a été montré que la biosorption est favorisée par un pH faible (Jianlong et 
al, 2000). Les boues BAM 2 ont un pH inférieur à celui des boues BA 2 : la différence est peu 
significative mais la biosorption est sensiblement plus élevée dans le cas des boues BAM. De 
plus, les propriétés de surface des flocs de BAM et de BA sont probablement différentes, ce qui 
engendre des capacités d’adsorption différentes. 
 
La dimension fractale représente la compacité des flocs. Plus la dimension fractale est importante, 
plus les flocs sont compacts. La dimension fractale pour le BAM 2 est de 1,97 et celle du BA 2 
est de 2,17 : les flocs du BAM 2 sont donc plus poreux que ceux du BA 2. Or, une grande 
porosité des flocs augmente la capacité de biosorption : ceci peut donc être un autre facteur 
expliquant les résultats obtenus. Une porosité importante peut parfois compenser des tailles de 
flocs importants, l’idéal étant de petits flocs très poreux si on veut favoriser la biosorption. 
Comme l’activité biologique est localisée au niveau des flocs biologiques, si on adsorbe trop de 
DMP dans les flocs biologiques on peut venir inhiber la biomasse des flocs. Il est donc important 
de rechercher une faible biosorption et une forte adsorption sur CAP. Il faut donc s’intéresser à 
la compétition d’adsorption sur CAP et sur floc biologique. 
 
IV.2. Comparaison biosorption-adsorption sur charbon actif 
 
L’isotherme d’adsorption du DMP réalisée avec les boues est comparée à celle réalisée avec du 
charbon actif comme adsorbant sur la Figure 4. 11.  
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Figure 4. 11 : Comparaison d’une isotherme de biosorption et d’adsorption sur charbon actif microporeux  
 
Avec le charbon actif, l’isotherme d’adsorption est de type II, l’adsorption est donc favorable 
même pour de faibles concentrations de polluant. Au contraire, la biosorption est négligeable 
pour les faibles concentrations en DMP. 
Donc, même si la cinétique de biosorption est plus rapide que l’adsorption sur charbon actif, elle 
restera qualitativement plus faible. 
Il est à noter que dans le cas du procédé hybride, la concentration en biomasse devrait être de 
l’ordre de 10 g MES.L-1 alors que la concentration en charbon actif serait de 1 g CAP.L-1. 
Néanmoins, la quantité de DMP biosorbée devrait rester moins importante que la quantité 




Cette étude a permis de mieux comprendre le phénomène de biosorption et de tirer plusieurs 
conclusions : 
• la taille des flocs biologiques ne semble pas modifier significativement les quantités de 
DMP adsorbées, mais uniquement les cinétiques, 
• les capacités d’adsorption sur charbon actif sont plus importantes que l’adsorption sur les 
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V. La biorégénération 
 
Les résultats ont montré que le DMP pouvait s’adsorber sur le charbon actif ou se biosorber. La 
biomasse peut également permettre de limiter l’adsorption sur le charbon actif en dégradant le 
DMP et en régénérant les particules adsorbantes. Nous allons étudier ce point au paragraphe 
suivant. 
Dans un premier temps, un protocole expérimental a été défini pour étudier la biodégradation de 
substances en présence de charbon actif et évaluer les phénomènes de bio-régénération de 
l’adsorbant. Le toluène a été utilisé en tant que témoin positif quant à la bonne pratique 
expérimentale (produit facilement biodégradable en aérobie, résultats antérieurs, IFP). La 
définition et la validation du protocole expérimental figurent en annexe. 
 
V.1. Biodégradation du 2,4-DMP en présence de Charbon actif 
 
Le protocole décrit dans le chapitre 2 et validé pour le toluène est appliqué au DMP. Deux séries 
de mesures expérimentales ont été réalisées avec deux biomasses différentes (congelées et non 
congelées), deux températures d’incubation (20°C et 30 °C) et deux systèmes d’agitation 
(transversal ou rotatif). Nous avons choisi de présenter les résultats obtenus pour ces deux essais 
référencés « essai 1 » et « essai 2 », au cours desquels ont été mesurées les cinétiques de 
production de CO2 et de consommation d’O2. 
  
V.1.1. Suivi de la dégradation du DMP 
V.1.1.a. Essai 1  
L’évolution de la production de CO2 et de la consommation d’O2 lors de cet essai est représentée 
en Figure 4. 12. Sur cette figure sont comparées les réponses obtenues pour différents mélanges  
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Figure 4. 12 : Évolution de la production de CO2 et de la consommation d’O2 lors de la dégradation du 
DMP 
Vréacteur = 120 mL ; Volume Liquide = 20 mL ; T = 30°C ; Biomasse = 100 mg.L-1 (biomasse non 
congelée); 2,4-DMP = 241 mg.L-1 ; CA = 1 g.L-1 
 
Les populations bactériennes n’ont pas été acclimatées au DMP. Les temps de latence sont de 
l’ordre de 20 à 30 heures pour le CA-HP, et supérieurs à 55 heures pour le CA-NC60 et l’essai 
sans charbon. Le temps de latence observé pour l’essai sans charbon est du même ordre de 
grandeur que celui qui a été observé au chapitre 3. Pour un rapport SDMP/MES = 0,11  le temps 
de latence mesuré était de 35 h alors que dans les conditions testées SDMP/MES = 2,41 et le temps 
de latence de 55 h. La charge massique est plus importante et le temps de latence augmente, ce 
qui est cohérent avec les résultats présentés dans le chapitre 3. Il faut remarquer qu’il n’est pas 
tenu compte de l’incidence de la quantité dissoute de carbone minérale (CO2, HCO3
-) et du pH 
sur les quantités de CO2 mesurées. L’imprécision de la mesure est donc significative et varie 
suivant les écarts de pH. 
 
Tableau 4. 10 : Concentration en DMP dans la phase liquide après la phase d'adsorption 





Néanmoins, les cinétiques de production de CO2 et de consommation d’O2 semblent être 
beaucoup plus lentes en présence du charbon microporeux (NC60) et la dégradation biologique 
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après 288 heures d’incubation. La cinétique de dégradation du produit est nettement favorisée par 
l’addition de charbon HP qui réduit la concentration initiale du DMP à 47 mg.L-1 dans la phase 
liquide, comme le montre le Tableau 4. 10. La dégradation est pratiquement complète après 120 
heures d’incubation et la production finale de CO2 est de 184 µmoles. Sans charbon actif, près de 
190 heures sont nécessaires pour la minéralisation complète du DMP et la production finale est 
de CO2 est de 177 µmoles. Or le Tableau 4. 10   montre que 80% et 97 % du DMP est adsorbé 
respectivement sur le HP et le NC60 au début du test. Ces résultats laissent supposer que le DMP  
adsorbé sur le charbon actif est bien biodégradé mais que la biodégradation du DMP n’est pas 
totale dans le cas du NC60. 
 
La respiration endogène ou «pseudo-endogène» (consommation de la matière organique 
résiduelle et des réserves cellulaires de l’inoculum) est régulière et aboutit à la production de 19 
µmoles de CO2 après 288 heures d’incubation. 
En fin d’expérimentation, 43 µmoles d’oxygène ont été consommées pour la respiration 
endogène ou «pseudo-endogène». La consommation d’oxygène est identique dans les deux essais 
qui mettent en œuvre le charbon actif macroporeux et l’essai sans charbon (237 et 238 µmoles 
respectivement). Elle est significativement inférieure quand le charbon microporeux est utilisé 
(108 µmoles). 
 
V.1.1.b. Essai 2 
Dans un second temps, l’influence inhibitrice d’une concentration en 2,4-DMP plus élevée a été 
étudiée en faisant varier le volume réactionnel. Par ailleurs, afin de limiter l’influence du facteur 
pH sur l’adsorption et la bio-régénération, le pH des solutions a été ajusté à 6,9 en début 
d’expérimentation. Les conditions expérimentales sont donc légèrement différentes du premier 
essai. L’évolution de la production de CO2 est illustrée sur la Figure 4. 13. Le Tableau 4. 11  
présente les concentrations en DMP après adsorption, les temps de latence et la production de 
CO2 finale pour les différents essais réalisés. 
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Figure 4. 13 : Évolution de la production de CO2 lors de la dégradation du 2,4-DMP 
Vréacteur = 240 mL ; Volume Liquide = 40 mL ou 20 mL ; T =  20°C ; Biomasse = 90 mg.L-1 (biomasse 
conservée par congélation); 2,4-DMP = 241 mg.L-1 ; 2,4-DMP ++  = 480 mg.L-1 ; CA, 1 g.L-1 
 
Tableau 4. 11 : Comparaison des concentrations en DMP après adsorption, des temps de latence et de la 
production de CO2 lors des essais 2 
Solution DMP après adsorption  
(mg.L-1) 
Temps de latence 
(h) 
Production de CO2 
(µmoles) 
HP (1) 1,4 20 281 
HP ++ (2) 27,8 50 163 
NC60 (1) 0,1 50 126 
NC60 ++ (2) 4,3 50 179 
Liq (1) - 90 342 
Liq ++ (2) - Inhibition 11 
Liquide endogène - - 15 
(1) Conc. 2,4-DMP, 241 mg.L-1 
(2) Conc  2,4-DMP, 480 mg.L-1 
 
Les résultats permettent de distinguer des impacts à court terme (phase de latence) et à long 
terme (croissance de la biomasse) de l’ajout de charbon actif sur la biodégradation du DMP. 
A court terme, l’ajout de charbon actif permet de diminuer la concentration en DMP dans la 
phase liquide (Tableau 4. 11). Cette diminution de la concentration en DMP est fonction de la 
structure poreuse et la concentration initiales en DMP. Ainsi, comme il a été montré en début de 
chapitre, le charbon actif microporeux permet de maintenir une concentration initiale après 
adsorption plus faible (inférieure à 10 mg.L-1) pour les gammes de concentration testées. En 
présence de charbon actif, les taux d’inhibition sont donc relativement faibles, au maximum 10 % 

























Chapitre 4 : Les phénomènes d’adsorption  
 170
concentration en DMP diminue dans la phase liquide le ratio SDMP0/X. Ceci permet alors de 
réduire les temps de latence. Les temps de latence observés sont alors proches de ceux mesurés 
lors des expériences respirométriques réalisées dans le chapitre 3, même si les charges massiques 
sont plus importantes dans les essais de bio-régénération. 
 
A long terme, l’ajout de charbon actif a une influence sur la croissance de la biomasse. Une 
diminution importante de la concentration en DMP dans la phase liquide peut limiter la 
croissance de la biomasse due à la limitation par le substrat. C’est probablement le cas pour le 
charbon actif microporeux dont la bio-régénération est plus lente. La Figure 4. 13 montre que la 
variation de CO2 en fonction du temps, c'est-à-dire que la vitesse de dégradation du DMP est 
optimale lorsque la concentration après adsorption en DMP est suffisamment faible pour limiter 
l’inhibition mais suffisamment importante pour ne pas limiter la croissance. Ainsi, sans charbon 
actif la vitesse de croissance est la plus importante, mais le temps de latence est plus long. 
Ceci explique également pourquoi l’augmentation de la concentration initiale en DMP (de 240 
mg.L-1 à480 mg.L-1) conduit à un ralentissement de la cinétique de dégradation avec le charbon 
actif macroporeux et au contraire à une accélération avec le microporeux (Figure 4. 13). Dans le 
premier cas, la concentration dans la phase liquide devient inhibitrice, alors que dans le second 
cas, la limitation par le substrat est moins importante. Ceci démontre l’intérêt du charbon actif 
microporeux (NC60) pour protéger la biomasse de l’inhibition. 
 
Il semble donc que pour la biodégradation et l’acclimatation, les charbons actifs apportent un 
avantage si la concentration est inhibitrice au départ, mais peuvent au contraire limiter celles-ci si 
la concentration n’est pas inhibitrice car l’adsorption engendre une limitation par le substrat. 
 
V.1.2. Évaluation massique de la biorégénération du 2,4-DMP 
V.1.2.a. Essai 1 
Lors de cet essai, la quantité de DMP introduite est de 4,82 mg et une minéralisation complète de 
ce substrat (sans production de biomasse ou intermédiaires métaboliques) conduit théoriquement 
à une production maximale de 316 µmoles de CO2. A l’aide des mesures réalisées, une évaluation 
de la quantité de DMP désorbée et dégradée par la biomasse bactérienne est effectuée et les 
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Liq 210 238 103 67  
HP 189 246 91 60  
NC 60 57 111 82 18  
Endo Liq  40 84  
(1) Mesure finale, après acidification et soustraction de la production endogène 
(2) Mesure finale, après acidification 
(3) Quotient respiratoire final, avec prise en compte du CO2 solubilisé 
(4) Rendement de minéralisation (avec soustraction de la production endogène) 
 
Après acidification et prise en compte du coefficient de Henry, la mesure du CO2 est utilisée pour 
apprécier la minéralisation du DMP. En milieu liquide, sans charbon actif, le rendement de 
minéralisation est de 67 %, ce qui montre qu’il est totalement dégradé et que la biomasse produite 
résiduelle après 300 heures est de 0,33 mg DCO .mg DCO -1. Les rendements de minéralisation 
du DMP en présence des charbons actifs sont respectivement de 60 et 18 % pour le 
macroporeux et le microporeux. En ce qui concerne le charbon macroporeux, la quasi totalité du 
2,4-DMP est donc biologiquement dégradée. Il est également démontré que la bio-régénération 
du NC60 est à priori incomplète après 300 heures. 
 
V.1.2.b. Essai 2 
Dans les essais 2, la quantité de DMP introduite est de 9,65 mg et une minéralisation complète de 
ce substrat conduit théoriquement à une production maximale de 632 µmoles de CO2. Le bilan 
de la quantité de DMP désorbée et dégradée est présenté dans le Tableau 4. 13. Ce tableau 
présente également les concentrations en DMP avant et après régénération, dans la phase liquide. 


















Liq (*) 421 70 67    
Liq ++ (**) 0     
HP (*) 325 70 51 1,4 0,1 
HP ++ (**) 176 58 28 27,8 1,4 
NC 60 (*) 159 61 25 0,1 0,1 
NC 60 ++ (**) 192 58 30 4,3 0,1 
* Conc. 2,4-DMP, 241 mg.L-1 
** Conc  2,4-DMP ++, 480 mg.L-1 
(1) Mesure finale du CO2, après acidification (CO2 solubilisé) et soustraction de la production endogène 
(2) Quotient respiratoire final, avec prise en compte du CO2 solubilisé 
(3) Rendement de minéralisation (avec soustraction de la production endogène) 
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En milieu liquide, sans charbon actif, le rendement de minéralisation est à nouveau de 67 %, et 
correspond à la valeur déterminée lors du premier essai. Les rendements de minéralisation du 
DMP en présence des charbons HP et NC60 sont respectivement de 51 et 25 %. Ces résultats 
sont légèrement différents de ceux obtenus lors du premier essai. Pour une concentration initiale 
en DMP doublée, le rendement de minéralisation est alors de 30 % dans le cas du NC60, ce qui 
montre que la quantité d’O2 consommée a augmenté. Il est alors possible de supposer que tout le 
DMP n’est pas encore dégradé et que la cinétique de croissance peut être limitée par le substrat. 
En effet, les concentrations résiduelles en DMP dans la phase liquide restent faibles (parfois 
inférieures au KDMP). 
 
Après la régénération, les concentrations en DMP dans la phase liquide sont toujours inférieures. 
Ceci laisse supposer que la biomasse permet de diminuer les quantités adsorbées et en phase 
dissoute. Cependant les rendements de minéralisation montrent que la quantité de CO2 produite 
est trop faible pour justifier une biodégradation totale du DMP. Deux hypothèses peuvent alors 
être émises : 
• il y a une modification des rendements de conversion. La consommation d’O2 et donc la 
production de CO2 sont alors diminuées pour une même quantité de DMP biodégradée, 
• une faible quantité du DMP reste adsorbée sur le charbon. 
 
V.2. Evaluation de la régénération 
 
Des essais ont été menés afin d’évaluer le pourcentage de bio-régénération des charbons actifs. 
Pour cela, une quantité de DMP est réinjectée de manière à revenir aux conditions initiales. 
 
V.2.1. Méthodes d’évaluation du pourcentage de régénération d’un CA 
 
Le pourcentage de régénération peut être évalué de différentes façons, avec des approximations 
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Tableau 4. 14 : Méthodes d’évaluation du pourcentage de régénération d’un CA 







































Hypothèses *qr est en 
équilibre avec la 
phase liquide 
issue de la 
première 
adsorption 
*pas de résidus 
toxique sur le 
charbon actif 
*pas de résidus 




identiques (C, M, 
V) 
*qr est en équilibre 
avec la phase 
liquide issue de la 
réadsorption 
*pas de résidus 





partielle liée à la 
destruction des 
sites d’adsorption 
ou obstruction des 
pores 
Avantages Utilisable dans 
le cas de 
régénérations 
intenses 
Facile à mettre en 
œuvre 
Plus facile à 
mettre en œuvre 
que la méthode 1 
 
Inconvénients Difficultés de 
mise en place 












M : masse de charbon actif introduit (mg) 
V : volume du réacteur (L) 
C02 : concentration initiale en toxique dans la phase liquide avant la réadsorption 
Ce1 : concentration à l’équilibre en toxique dans la phase liquide après la première phase d’adsorption 
Ce2 : concentration à l’équilibre en toxique dans la phase liquide après la phase de réadsorption 
K : coefficient de Freundlich pour l’isotherme du charbon actif vierge 
Kreg : coefficient de Freundlich pour l’isotherme du charbon actif régénéré 
Qe1 : capacité d’adsorption du carbone vierge (mg.mg-1) 
∆q2 : charge adsorbée sur le CA lors de la réadsorption (mg.mg-1) 
 
V.2.2. Dosages du 2,4-DMP pour évaluer la régénération des CA 
 
La concentration en DMP dans la phase liquide est évaluée par HPLC avant et après ré-
adsorption. Les résultats figurent dans le Tableau 4. 15.  
Tableau 4. 15 : Quantités de 2,4-DMP en solution avant et après réadsorption 
Echantillon Concentration avant réadsorption 
(mg.L-1) 
Concentration après réadsorption 
(mg.L-1) 
HP 0,1 10,2 
NC 60 0,1 8,7 
HP ++ 1,4 84,7 
NC 60 ++ 0,1 79,3 
Conc. 2,4-DMP = 241 mg.L-1 
Conc  2,4-DMP ++ = 480 mg.L-1 
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En considérant les quantités maximales adsorbées, il est possible de déterminer un rendement de 
régénération présenté dans  le Tableau 4. 16 en utilisant la 2ème méthode, car elle est plus simple à 
mettre en œuvre.  
 
Tableau 4. 16 : Evaluation du rendement de régénération du charbon actif 

















HP 1,4 0,24 10,2 0,23 96 
NC60 0,1 0,24 8,7 0,23 97 
HP ++ 27,8 0,21 84,7 0,16 73 
NC60 ++ 4,3 0,21 79,3 0,16 68 
Conc. 2,4-DMP = 241 mg.L-1 
Conc  2,4-DMP ++ = 480 mg.L-1 
Ces rendements doivent être considérés avec beaucoup de précaution, notamment en raison du 
problème d’évaluation des concentrations de DMP. Les rendements de régénération sont 
supérieurs à 95 %, mais diminuent lorsque la concentration en DMP avant la bio-régénération est 
importante. Ceci laisse supposer que tout le DMP adsorbé n’a pas été dégradé, probablement 
parce que le temps de bio-régénération appliqué n’a pas été assez long. La Figure 4. 13 confirme 
cette hypothèse car la quantité de CO2 semble toujours augmenter dans la phase gaz. 
Les caractéristiques poreuses ne semblent pas avoir d’influence sur le rendement de bio-
régénération, mais plutôt sur le temps nécessaire pour atteindre ces rendements. 
Les résultats précédents ont montrés que le DMP adsorbé pouvait être dégradé. Ces résultats 




On peut conclure que le NC60 a des capacités d’adsorption du DMP qui le rendent à priori 
favorable pour pouvoir protéger la biomasse de concentrations élevées en DMP. De plus sa bio-
régénération semble aussi efficace que celle du macroporeux ; la résistance au transfert interne 
(certainement plus importante dans le cas du microporeux) ne représente pas pour ce charbon un 
désavantage sensible. 
Par contre il semblerait que lors de l’acclimatation ou de l’implantation d’une population 
acclimatée, les très bonnes capacités d’adsorption du NC60 peuvent être un inconvénient si les 
concentrations en DMP ne sont pas très élevées. La croissance de la biomasse peut avoir lieu en 
limitation par le substrat dans la phase liquide. 




Ce chapitre a permis de caractériser les phénomènes d’adsorption sur charbon actif et sur les 
flocs biologiques et de mettre en évidence les interactions entre la biomasse et le charbon actif au 
sein d’un même réacteur. 
 
• Quel type de structure poreuse (microporeuse ou macroporeuse) permet une adsorption 
optimale des composés toxiques et de la matière organique présents dans le surnageant de 
bioréacteur ? 
L’étude montre l’influence de la structure poreuse sur les capacités d’adsorption et la sélectivité 
lors de la co-adsorption de composés. Ainsi les composés phénoliques s’adsorbent mieux sur les 
charbons actifs microporeux alors que les molécules organiques composant le surnageant 
s’adsorbent dans les macropores, à l’entrée des pores ou sur la surface de l’adsorbant. Dans le cas 
d’une co-adsorption DMP – matière organique provenant d’un surnageant, le blocage des pores 
semble être le phénomène contrôlant la compétition. Le phénomène de compétition par blocage 
joue également sur la cinétique d’adsorption de la molécule de DMP. Ainsi, la constante de 
diffusion du DMP au sein de la structure poreuse serait plus importante dans le cas d’une 
adsorption compétitive que pour une adsorption en corps pur. 
 
• Dans quelles mesures, la  biosorption entre-elle en compétition avec l’adsorption ? 
Les phénomènes de biosorption ont été comparés à l’adsorption sur charbon actif en termes de 
cinétique et de capacité. Les cinétiques de biosorption sont plus rapides que les cinétiques 
d’adsorption. Néanmoins, les résultats montrent que les capacités d’adsorption sur charbon actif 
restent largement supérieures aux capacités de biosorption, en particulier pour les concentrations 
en DMP à l’équilibre inférieures à 100 mg.L-1. Ainsi dans les expériences menées en BAM-H, les 
concentrations en DMP appliquées dans le bioréacteur étant inférieures à 100 mg.L-1, ceci laisse 
supposer que la majeure partie du DMP sera adsorbée sur le charbon actif. 
 
• Peut-on régénérer les adsorbants et quels sont les mécanismes de bio-régénération ? 
Dans un premier temps le DMP s’adsorbe sur le charbon actif, la vitesse d’adsorption étant très 
supérieure à la vitesse de dégradation, lorsque la biomasse n’est pas acclimatée. Puis, il y a 
croissance d’une population, qui sera fonction de la concentration en DMP dans la phase liquide. 
Or cette concentration dépend de la concentration en DMP introduite, de la concentration en 
adsorbant et de ses capacités d’adsorption. 
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Si la concentration en DMP est faible, la croissance aura lieu en limitation par le substrat. Si la 
concentration en DMP est importante, il peut y avoir une inhibition partielle de la biomasse, ce 
qui augmentera le temps de latence. 
 
• Quels sont les taux de régénération des adsorbants selon les caractéristiques du milieu 
poreux ? 
Les rendements de bio-régénération mesuré sont élevés (> 95%). Cependant le temps de bio-
régénération peut varier en fonction de la concentration initiale en DMP, de la concentration et 
des capacités d’adsorption de l’adsorbant. Ainsi, il semble que le temps de bio-régénération soit 
augmenté lors de l’utilisation de charbon actif microporeux. Toutefois le charbon actif 
microporeux protège mieux la biomasse contre le DMP et évite l’inhibition. 
Sachant que dans le procédé hybride, le temps de séjour du charbon est égal au temps de séjour 
des boues, l’adsorption pourrait être l’étape limitante du procédé. Or, nous avons montré que la 
bio-régénération du charbon permettait de renouveler une grande partie des capacités 
d’adsorption, ce qui autorise un temps de contact important entre la biomasse et le charbon actif. 
Il serait alors possible d’augmenter l’âge de boue afin de limiter l’apport en adsorbant. 
 
Il est alors important de connaître l’impact de l’ajout d’adsorbant sur l’étape de filtration afin de 
voir si cette étape n’est pas limitante. Il sera également intéressant de connaître l’influence du 
temps de contact entre la boue et l’adsorbant sur les phénomènes de colmatage. Le chapitre 
suivant tente de répondre à ces questions. 
 
  





















La séparation membranaire 
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Dans le BAM-H, la membrane est utilisée au départ pour retenir la fraction particulaire du fluide 
(bactéries libres, flocs, adsorbant…). Certaines études ont montré que dans un BAM, l’ensemble 
membrane-dépôt retient également des composés colloïdaux ou solubles, dont les EPS. Les 
performances de la membrane en terme de flux de perméat et de rétention des différentes 
espèces dépendent de la nature et de la composition du fluide. Il est donc important de 
caractériser les interactions entre la membrane et le milieu biologique spécifique du BAM et du 
BAM-H (avec ou sans floc biologique), ainsi que l’influence de l’ajout de particules adsorbantes 
dans le milieu à filtrer. L’objectif de ce chapitre est de mettre en évidence l’intérêt de l’ajout d’un 
adsorbant lors de la filtration d’un milieu biologique. Nous examinerons les points suivants : 
• Lors de la filtration d’un milieu biologique, l’ajout de particules adsorbantes génère-t-il un 
colmatage supplémentaire ? Quelles sont les performances à court terme ? 
• Comment le DMP interagit-il avec le charbon actif et un surnageant lors de la filtration 
d’un milieu complexe (modification de la composition du surnageant) ? 
• Lors de la filtration d’une boue, comment l’ajout de particules peut-il améliorer la 
filtrabilité ? Quels sont les phénomènes mis en jeu ? 
 
Dans cet objectif, des expériences de filtration ont été réalisées en filtration frontale avec des 
fibres creuses ou des membranes planes. On considère trois types de constituants :  
• fluide biologique complexe (surnageant d’un décanteur tertiaire), 
• particules de charbon actif, 
• DMP. 
On cherche alors à caractériser le rôle des interactions entre ces trois constituants sur la filtration, 
et en particulier comment le CAP en modifiant les interactions fluide biologique/DMP peut 
affecter les performances de filtration. 
La démarche adoptée peut être subdivisée en deux parties, en considérant tout d’abord la 
filtration d’un milieu biologique sans flocs, il faudra alors : 
• étudier la filtration des trois constituants isolés, 
• caractériser les interactions fluide biologique/CAP sur la filtration, 
• étudier la filtration des trois composés. 
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Dans un deuxième temps, l’objectif est de comparer la capacité colmatante d’une boue issue d’un 
BAM et d’un BAM-H. Les interactions biomasse/surnageant/particules/membrane seront alors 
caractérisées. 
II. Caractérisation du colmatage par les constituants isolés 
 
Dans ce paragraphe, nous allons caractériser l’aptitude au colmatage de suspensions de CAP, de 
solutions de DMP et d’un milieu biologique sans flocs, en utilisant la méthode des paliers de flux. 
Nous caractériserons donc le colmatage à court terme. 
 
II.1. Filtration d’une suspension de charbon actif 
 
La variation de la pression transmembranaire en fonction du temps a été mesurée pour différents 
flux de perméat. La mise en suspension du CAP est assurée par l’aération (faible et constante 
dans toutes les expériences : 19 L.min-1.m-2 soit 0,38 L.min-1.L-1). Des paliers de flux de 20 
minutes ont été réalisés, durant lesquels, la PTM a été mesurée (Figure 5. 1 a)). La Figure 5. 1 b) 
présente la variation du flux en fonction de la PTM stabilisée (en fin de période), pour différentes 































Figure 5. 1 : Variation du flux en fonction de la pression transmembranaire pour différentes concentrations 
en charbon actif 
 
Pour des concentrations comprises entre 30 mg.L-1 et 1 g.L-1, les courbes de filtrations sont des 
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gammes de concentrations, il n’y a donc pas de variation de la perméabilité de la membrane. 
Toutefois, un dépôt noir de charbon actif, difficile à éliminer par rétrolavage modéré (0,4 bar 
pendant 20 minutes), est observé à la surface des fibres. 
Pour une concentration en CAP de 4 g.L-1, le flux de perméat n’est plus linéaire avec la PTM 
pour des flux supérieurs à 125 L.h-1.m-2. Ce flux critique apparaît pour une concentration en 
charbon actif relativement élevée qui ne correspond pas à des conditions classiques de 
fonctionnement. Ce flux critique est relativement élevé. A titre de comparaison, dans la même 
géométrie, pour des suspensions de particules de bentonite à 10 g.L-1 et pour les mêmes 
membranes, un flux critique inférieur à 7 L.h-1.m-2 est observé (Espinosa, 2005). Pour des boues 
activées, les mêmes auteurs rapportent des flux critiques de 5 à 20 L.h-1.m-2.  
Un rétrolavage de la membrane (rétrolavage basse pression 0,3 bar pendant 30 minutes) permet 
de retrouver la perméabilité initiale de la membrane. Le colmatage par le charbon actif est donc 
réversible, au sens conventionnel de la réversibilité (restauration de la perméabilité). 
Les particules de charbon actif ayant un diamètre supérieur (20-40 µm) au diamètre moyen des 
pores de la membrane (0,2 µm), aucun blocage de pore ne peut limiter le flux de perméat. 
L’apparition du flux critique est donc principalement due à la formation d’un gâteau à la surface 
de la membrane. 
 
Sur des échelles de temps de filtration similaires, Matis et al. (2004) mettent en évidence un 
colmatage des membranes immergées de microfiltration (0,3 µm) planes en céramique par des 
particules de zéolithes (3 µm) à des concentrations du même ordre de grandeur (2-4 g.L-1).  
Dans le cas où la taille des particules est supérieure à celle des pores de la membrane, le 
colmatage des membranes est largement fonction des conditions hydrodynamiques à la surface de 
la membrane et de la configuration du système de filtration. Ainsi Tomaszewska et al. (2002),  ont 
déterminé le rôle colmatant des particules de charbon actif pour des concentrations beaucoup 
plus faibles (10-50 mg.L-1) dans le cas de filtration tangentielle ou frontale. 
 
II.2. Filtration de solutions de DMP 
 
Des solutions de DMP à différentes concentrations (124 et 284 mg.L-1) ont été filtrées dans les 
mêmes conditions expérimentales que précédemment, afin de caractériser le colmatage causé par 
le composé toxique (Figure 5. 2). Le DMP étant de faible taille moléculaire (1,2.10-4 m3.mol-1), on 
peut s’attendre à un passage total des molécules dans les pores. L’objectif était ici d’évaluer si le 
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DMP peut générer un colmatage par adsorption ou modifier les propriétés structurelles de la 
membrane organique en polysulfone. 
 
 
Figure 5. 2 : Variation du flux de filtrat en fonction de la pression transmembranaire pour plusieurs 
concentrations en DMP 
 
La Figure 5. 2  montre que, quelle que soit la concentration en DMP dans le réacteur, le flux de 
perméat varie linéairement avec la pression transmembranaire et décrit la droite de Darcy. A cette 
échelle de temps de filtration (relativement courte, environ 4 heures) aucun effet de l’adsorption 
sur les membranes n’est mesurable. 
En calculant le taux de rejet de la membrane vis-à-vis du DMP, on en déduit que le DMP n’est 
pas retenu par la membrane. Ceci est cohérent avec le fait que le diamètre moyen des pores de la 
membrane (0,2 µm) est significativement supérieur au diamètre moléculaire du DMP (122 Da). 
 
Par ailleurs, les observations des membranes au microscope électronique à balayage (MEB), après 
immersion dans du DMP à 200 mg.L-1 pendant 24 heures ne montrent pas de modification 
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Figure 5. 3 : Photos MEB de membranes en polysulfone  immergées dans de l'eau (gauche) et dans du 
DMP à 200 mg.L-1 (droite) pendant 24 heures 
 
Une analyse de la phase aqueuse après trois semaines d’immersion de la membrane dans du DMP 
ne montre aucune variation de la concentration en DMP dans la phase liquide. A cette échelle de 
temps, il n’y a donc pas d’adsorption sur ce matériau membranaire. 
 
II.3. Filtration d’un milieu biologique sans flocs (surnageant de 
bioréacteur) 
 
La Figure 5. 4 présente la variation de la pression transmembranaire en fonction du temps lors de 
la filtration d’un surnageant de bioréacteur (MES de 17,5 mg.L-1, COT = 12 mg.L-1) prélevé à la 
sortie du décanteur secondaire de la station d’épuration de la ville de Labège (31). Les conditions 
de filtration sont identiques à celles présentées pour les résultats précédents. 
 
 

















































Figure 5. 4 : Variation de la pression transmembranaire au cours du temps (droite) et courbe de filtration 
Flux en fonction de la pression transmembranaire (gauche) 
MES de 17,5 mg.L-1, COT = 12 mg.L-1 
(1) 25,1 L.h-1.m-2 ; (2) 39,1 L.h-1.m-2 ; (3) 42,9 L.h-1.m-2 ; (4) 49,4L.h-1.m-2 
 
Jusqu’à un flux de perméat de 50 L.h-1.m-2, la pression transmembranaire se stabilise après 
quelques minutes, une fois le flux fixé. La durée des paliers est fixée par le temps de stabilisation 
de la PTM. Ainsi, lorsque la PTM se stabilise rapidement, la durée du palier est relativement 
courte. 
Pour un flux supérieur ou égal à 50 L.h-1.m-2, la pression transmembranaire augmente rapidement 
et sans atteindre un palier, après 30 minutes, ce flux est donc supérieur au flux critique. Pour les 
premiers points, il est possible de tracer une courbe représentant la pression stabilisée en fonction 
du flux (Figure 5. 4). 
Aucun flux critique n’est observé durant la filtration du surnageant : la courbe flux vs. PTM est 
toujours en dessous de la droite de filtration à l’eau, c’est-à-dire qu’aucune condition opératoire 
ne permet d’éviter le colmatage des membranes. La première partie linéaire de la courbe peut être 
attribuée au colmatage interne ou à de l’adsorption. La deuxième hypothèse est confirmée par le 
fait qu’un rétrolavage à basse pression (0,3 bar pendant 30 minutes), ne permet pas de retrouver 
la perméabilité initiale. Seul un lavage chimique (solution de Cl2 à 1000 ppm pendant 6 heures), 
permet de la retrouver. Ceci montre alors qu’une partie du surnageant s’est adsorbée sur la 
membrane, et n’est pas éliminable par rétrolavage. 
La deuxième partie qui ne varie plus linéairement avec la pression peut être attribuée à la 
formation d’un dépôt de particules à la surface de la membrane. Ce dépôt peut être constitué de 
colloïdes et de fines particules du surnageant, structurés par les EPS. En effet, nous observons 
dans toutes nos expériences que toutes les particules sont retenues par la membrane. 
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En filtration tangentielle, Defrance et al. (2000), et en fibres immergées, Lee et al. (2003) et Massé 
(2004) ont mis en évidence le rôle prépondérant du surnageant dans les mécanismes de colmatage 
d’une boue activée. Massé (2004) a souligné la contribution des fines particules et des EPS, en 
particulier les protéines dans le colmatage par dépôt. De même, Rosenberger et al. (2005) 
montrent, à partir de la filtration de milieu biologique, réalisée sur 6 installations industrielles, que 
le colmatage est principalement attribué à la présence de colloïdes, d’exopolymères et de produits 
microbiens solubles. 
 
Le colmatage du surnageant biologique correspond donc à deux mécanismes complémentaires : 
• l’adsorption d’une partie de la matière organique sur ou dans la membrane, 
• le dépôt des fines particules contenue dans le surnageant (colloïdes, bactéries libres, 




Cette étude montre que : 
• les particules de charbon actif n’induisent un colmatage à court terme de la membrane 
que pour des concentrations supérieures à 4 g.L-1. Pour de fortes concentrations en CAP, 
un dépôt se forme à la surface de la membrane, mais il est facilement éliminable par 
rétrolavage.  
• la membrane ne retient pas le composé toxique modèle (DMP), ni par tamisage, ni par 
adsorption et que ce composé n’induit pas de modification visible de la membrane à court 
terme.  
• le fluide biologique constitué par le surnageant de bioréacteur colmate la membrane dès 
les faibles flux de perméation. Pour ce liquide, il n’y a pas de conditions de filtration sous 
critiques, c'est-à-dire ne conduisant pas à un colmatage. Ce colmatage comporte deux 
causes : adsorption des matières organiques au niveau de la membrane et un dépôt des 
fines particules et colloïdes contenues dans le surnageant et structuré par les EPS. 
 
Puisqu’il n’y a pas de conditions non colmatantes pour ce fluide, la seule solution envisageable 
pour améliorer les performances de filtration et diminuer le colmatage est de modifier les 
propriétés du fluide. Plusieurs solutions sont envisageables : floculation, adsorption. Dans cette 
Chapitre 5 : La séparation membranaire  
 186
étude, nous resterons focalisés sur l’adsorption et allons examiner dans le paragraphe suivant les 
bénéfices possibles du procédé hybride et en particulier quel rôle pourra jouer le charbon actif 
lors de la filtration de surnageant de bioréacteur. 
 
III. Influence de l’ajout de charbon actif lors de la filtration d’un 
fluide biologique sans flocs (=surnageant) 
III.1. Influence de l’ajout de charbon actif 
 
Du surnageant a été mis en contact sous agitation avec du charbon actif pendant cinq heures 
(déterminé par les cinétiques d’adsorption, chapitre 4). Une fois l’équilibre d’adsorption atteint, le 
mélange a ensuite été filtré dans le séparateur membranaire dans les mêmes conditions. Trois 
concentrations de 0 à 1 g.L-1 ont été utilisées. La Figure 5. 5 présente les résultats en les 




Figure 5. 5 : Variation du flux de perméat en fonction de la pression transmembranaire lors de l’ajout de 
charbon actif dans le surnageant. HP (gauche), NC60 (droite) 
surnageant : 12 mg COT.L-1, 18 mg MES.L-1 
 
La filtration de surnageant conduit à un colmatage de la membrane même à faible pression 
transmembranaire (PTM). La Figure 5. 5  montre que l’ajout de charbon actif permet de se 
rapprocher de la droite de Darcy, quel que soit le charbon actif et sa concentration. Dès les 
faibles concentrations en CAP, un flux critique apparaît, et donc également des conditions sous 
critiques. Il est donc possible d’obtenir des conditions opératoires permettant d’éviter le 
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NC 60 (0,6 g/L)
NC 60 (1 g/L)
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Les performances des deux charbons sur l’amélioration du colmatage sont différentes. Pour une 
même concentration, le charbon actif macroporeux (HP) permet une diminution plus importante 
du colmatage. Le chapitre 4 a montré l’influence de la structure poreuse sur les capacités 
d’adsorption de la matière organique. Ainsi, le charbon actif macroporeux adsorbe plus de 
matière organique que le microporeux, c’est pourquoi le charbon actif macroporeux offre de 
meilleures performances en terme de diminution du colmatage. Il permet de « protéger » la 
membrane de l’adsorption par les matières organiques. 
Le charbon actif permet donc d’adsorber une partie de la matière organique, responsable du 
colmatage. Il est également possible de supposer que l’ajout de particules joue un rôle dans  la 
structuration du dépôt à la surface de la membrane. La contribution relative de ces deux 
mécanismes (adsorption et structuration) reste à étudier. 
Lorsque la concentration en charbon actif augmente, la courbe de filtration se rapproche de la 
droite de Darcy et en même temps, le taux de rétention augmente. Les mesures de la 
concentration en matière organique dans le perméat montrent une augmentation de la rétention 
de la matière organique dissoute lorsque le charbon actif est ajouté (cf. Figure 5. 8).  
Pour chaque CAP on observe une concentration limite de charbon actif, c’est-à-dire une 
concentration au delà de laquelle les performances de filtration ne peuvent plus être améliorées 
parce qu’on est alors très proche de la droite de Darcy. Cette concentration est fonction du type 
d’adsorbant donc de sa capacité à adsorber la matière organique. Ainsi pour le CAP 
macroporeux, cette concentration est d’environ 0,6 g.L-1 et pour le CAP microporeux de 1 g.L-1. 
On retrouve avec l’effet positif du CAP sur la filtrabilité, des résultats obtenus par certains 
auteurs pour d’autres types de liquides. Ainsi,  Tsujimoto et al. (1998) et Konieczny et al. (2002) 
observent également l’amélioration des performances de filtration d’eau de rivière ou d’ERU, lors 
de l’ajout de charbon actif. 
Le procédé CRISTAL® développé par la Lyonnaise des eaux est une application industrielle de ce 
procédé pour le traitement des eaux de surfaces (Lainé et al., 2000). Les performances de ce 
procédé en termes de colmatage et d’élimination de matière organique ont favorisé son 
développement. 
 
III.2. Effet des interactions toxique/adsorbant/fluide biologique sur le 
colmatage 
 
L’objectif est de mettre en évidence l’effet des interactions DMP/CAP/surnageant et en 
particulier des compétitions d’adsorption DMP/fluide biologique sur le colmatage lors de la  
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filtration d’un mélange composé toxique/surnageant. Tout d’abord, un mélange été réalisé en 
ajoutant du DMP dans le surnageant (MES = 18 mg.L-1, COT = 12 mg.L-1) afin d’obtenir une 
concentration de 150 mg.L-1 en DMP. Puis, ce mélange a été mis en contact avec différentes 
concentrations en charbon actif (de 0,3 à 1 g.L-1) pendant 5 heures. Puis le mélange 
adsorbant/DMP/fluide biologique a été filtré dans le séparateur membranaire. La Figure 5. 6 





Figure 5. 6 : Variation du flux de perméat en fonction de la PTM en présence de surnageant et de toxique. 
HP-macroporeux (gauche), NC60-microporeux (droite) ; surnageant : 12 mg COT.L-1, 18 mg MES.L-1 ; 
DMP : 150 mg.L-1 
 
L’ajout de DMP dans le surnageant modifie les performances de filtration. Dans tous les cas, quel 
que soit le type de CAP et la concentration, une augmentation de l’écart à la droite de Darcy et 
une diminution du flux critique sont observées pour des mélanges CAP/DMP/surnageant, par 
rapport aux expériences réalisées dans les mêmes conditions sans DMP. Ceci traduit une 
augmentation du pouvoir colmatant. Toutes les courbes de co-adsorption se situent en-dessous 
des courbes obtenues précédemment en présence de DMP. Par exemple, pour le CAP 
microporeux, lorsque la concentration en charbon actif microporeux est de 0,3 g.L-1, le flux 
critique pour le mélange CAP/DMP/surnageant (co-adsorption) est de 48 L.h-1.m-2 alors que 
pour la filtration du surnageant seul avec le CAP il est de 60 L.h-1.m-2. Ceci s’explique par un effet 
compétitif DMP/matière organique pour l’adsorption. Dans ces conditions, le coefficient de 
sélectivité est très supérieur à 1 (cf. chapitre 4), ce qui montre que la quantité de DMP adsorbée 
est largement supérieure à la quantité de surnageant adsorbée. Les sites occupés par le DMP ne 
sont plus libres pour les matières organiques et donc la quantité de matière organique adsorbée 
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Les mêmes observations peuvent être faites pour le CAP macroporeux pour une concentration 
de 0,3 g.L-1. Pour les concentrations supérieures en CAP, la quantité d’adsorbant est suffisante 
pour adsorber à la fois la matière organique et le composé toxique. Comme dans le cas de la 
séparation d’une suspension de surnageant et de DMP, le charbon actif macroporeux permet des 
flux de perméat plus importants. Dans le cas de la compétition d’adsorption, les résultats 
montrent une diminution des capacités d’adsorption de la matière organique au sein du réacteur 
(cf. Figure 5. 8). Ces résultats sont confirmés par les données obtenues dans le chapitre 4. 
Ces résultats montrent qu’en présence d’un composé tel que le DMP qui entre en compétition 
avec les matières organiques pour l’adsorption, il faudra si l’on s’intéresse uniquement à l’aspect 
colmatage et filtrabilité, utiliser des concentrations légèrement supérieures en CAP pour rester 
dans des conditions sous critiques. 
 
III.3. Capacités de rétention des composés par hybridation 
adsorption/filtration membranaire 
III.3.1. Rétention  du composé toxique 
 
Les perméats des expériences précédentes ont été analysés afin de quantifier les performances du 

























Figure 5. 7 : Performances du procédé adsorption/filtration pour la rétention du DMP 
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On retrouve ici que la membrane seule (sans CAP) a une capacité de rétention nulle pour le 
DMP. Les performances du procédé sont fonction de la concentration et du type de charbon 
actif. Le Picactif NC 60 (microporeux) couplé à la séparation membranaire permet une meilleure 
rétention du diméthylphénol. Ceci s’explique par sa plus grande capacité à adsorber ce composé. 
L’aspect compétitif de l’adsorption sur les performances du procédé est surtout visible pour les 
plus fortes concentrations en CAP (> 0,6 g.L-1). La présence de surnageant diminue la rétention 
du DMP de 1 à 10 % selon les concentrations en DMP et les caractéristiques poreuses de 
l’adsorbant. Pour le Picaflo HP, la compétition d’adsorption est remarquable dès les faibles 
concentrations en charbon actif. 
 
III.3.2. Rétention  de la matière organique 
 
La Figure 5. 8  présente les performances de rétention de la matière organique par le procédé 
























Figure 5. 8 : Performances du procédé pour l'élimination de la matière organique 
 
L’analyse des performances du procédé sur l’élimination du COT amène aux mêmes conclusions 
quant à l’influence de la nature et de la concentration en charbon actif. On retrouve que si on 
s’intéresse à la rétention de la matière organique il faudra s’orienter plutôt vers le charbon actif 
macroporeux (HP) qui adsorbe plus de matière organique et que la co-adsorption du DMP avec 
les matières organiques limite les performances de rétention. La différence entre les courbes avec 
et sans compétition d’adsorption et la sensibilité de la rétention à la concentration en CAP sont  
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plus importantes avec le Picacflo HP qu’avec le charbon actif microporeux. La compétition 
d’adsorption est plus importante au niveau des mésopores et des macropores et le DMP est 
adsorbé préférentiellement. 
Tomaszewska et al. (2002) ont également observé la même influence de la structure poreuse et de 
la concentration en adsorbant sur l’élimination de la matière organique, mais dans le cas d’un pré-




L’ajout de charbon actif dans le surnageant permet d’améliorer les performances de filtration et 
de créer un nouveau fluide biologique pour lequel des conditions non colmatantes existent. 
Jusqu’à des concentrations en CAP de 1 g.L-1, il n’y a pas de colmatage de la membrane. Ainsi, en 
augmentant la concentration en CAP, il est possible d’augmenter la valeur du flux critique et 
d’améliorer la capacité de rétention du procédé en DMP et/ou en matières organiques. 
L’adsorption permet en plus de diminuer la valeur globale du COT dans le surnageant. Les deux 
charbons actifs n’amènent pas aux mêmes performances de filtration. La structure poreuse de 
l’adsorbant joue donc un rôle important dans la diminution du colmatage. Le CAP microporeux 
est plus efficace pour adsorber le DMP et le macroporeux pour les matières organiques. En 
termes de filtrabilité, le CAP macroporeux présente l’avantage de mieux protéger la membrane du 
colmatage par les molécules présentes dans le fluide biologique. Il faudra donc faire un 
compromis selon les critères envisagés pour le procédé. 
Dans le cas d’un mélange acides humiques et phénol, Mozia et al. (2005) ont également observé 
qu’une augmentation de la concentration en adsorbant permet d’augmenter les performances du 
procédé, par adsorption des composés à faibles poids moléculaires. Toutefois, aucune 
amélioration des performances de filtration n’a été observée. Ceci peut s’expliquer par le fait que 
le colmatage est généralement du aux macromolécules de plus forts poids moléculaires. Ceci 
montre alors que les conditions d’adsorption (porosité du charbon) sont importantes. 
Ces résultats montrent que dans les conditions expérimentales testées, l’ajout de particules 
adsorbantes permet de limiter le colmatage lors de la filtration d’un surnageant de réacteur à boue 
activée. Quelles améliorations des performances de filtration peut-on alors espérer lors de l’ajout 
de charbon actif pendant la filtration d’une boue de BAM, en présence de fluide biologique ? Ce 
point fait l’objet du paragraphe suivant.  
 
Chapitre 5 : La séparation membranaire  
 192
IV. Filtration de boues de BAM et de BAM hybride 
 
La boue activée est un milieu complexe contenant des flocs biologiques et des bactéries libres, 
mais aussi de nombreux polymères excrétés par les bactéries sont présents dans le surnageant et 
peuvent avoir une influence sur le colmatage de la membrane, lors de l’étape de filtration. 
L’aptitude à la filtration des boues de BAM et de BAM hybride a été caractérisée à partir des 
expériences réalisées avec la cellule de filtration frontale à membrane plane (cf. Chapitre 2). Tous 
les essais de filtrations ont été effectués dans les mêmes conditions de pression transmembranaire 
(1 bar) et de perméabilité initiale de membrane (± 15 %). 
 
IV.1. Filtration de boues de BAM 
 
Pour les essais de filtration, les boues ont été prélevées dans le bioréacteur à membrane alimenté 
en substrat synthétique (cf. Chapitre 2) à différentes périodes de fonctionnement, les 
caractéristiques des boues prélevées sont présentées dans le Tableau 5. 1. Lors des essais de 
filtration, la concentration en MES est de 10,5 ± 0,8 g.L-1. 
 
Tableau 5. 1 : Caractéristiques des boues de BAM filtrées 









(mg.L-1) volume nombre 
Df 
B1 11,4 224,4 81 165 3,2 1,97 
B2 11,4 181,6 43 162 3,1 1,98 
B3 9,8 93 202 90 4,2 2,14 
B4 10,1 93 100 250 3,7 1,75 
B5 10 431 132 - - - 
 
IV.1.1. Influence de la structure des flocs biologiques 
 
La Figure 5. 9 présente la variation de la résistance spécifique de la boue de BAM en fonction des 
diamètres en volume et en nombre des flocs biologiques. La concentration en MES a été prise en 
compte pour déterminer la résistance spécifique de la boue. 
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Figure 5. 9 : Variation de la résistance spécifique de la boue de BAM en fonction des diamètres en volume 
et en nombre des flocs biologiques (PTM=1bar) 
 
La résistance spécifique diminue quand le diamètre en volume ou en nombre augmente. C'est-à-
dire que plus les flocs biologiques ont une taille importante, moins la boue a un pouvoir 
colmatant en filtration frontale. 
On peut donc considérer que la fraction colloïdale, contenant les particules de plus petite taille 
joue un rôle important dans la résistance spécifique. Ces résultats semblent alors cohérents avec 
ceux obtenus précédemment lors de la filtration de surnageant. Ces résultats sont confirmés par 
ceux de Wisniewski et al. (1996). 
Il est à noter que les valeurs des résistances spécifiques obtenues pour la filtration des boues de 
BAM avec notre effluent synthétique sont similaires à celles obtenues par Bouhabila (1999) (pour 
la filtration de boues issues d’un BAM traitant une eau synthétique de composition proche, pour 
des conditions de filtration proches (cellule AMICON®, 1 bar, membrane plane en polysulfone). 
 
IV.1.2. Influence de la concentration en EPS 
 
La Figure 5. 10 présente la variation de la résistance spécifique de la boue de BAM en fonction 
des concentrations en protéines et en polysaccharides dans le surnageant. 




Figure 5. 10 : Variation de la résistance spécifique de la boue de BAM en fonction des concentrations en 
protéines et en polysaccharides dans le surnageant (PTM=1bar) 
 
Malgré le peu de points disponibles, on peu observer une tendance à une augmentation de la 
résistance spécifique lorsque la concentration en protéines dans le surnageant augmente. 
L’augmentation de la résistance spécifique est importante pour des concentrations en protéines 
comprises entre 200 et 400 mg.L-1. Pour les fortes concentrations en protéines, il semble que la 
résistance varie peu avec la concentration en protéines dans le surnageant (plus de données 
permettraient de confirmer cette observation). La Figure 5. 10 montre également qu’il est plus 
difficile de relier la concentration en polysaccharides à la résistance spécifique. Notons que les 
concentrations en polysaccharides mesurées sont faibles par rapport à celle des protéines. 
Ces observations sont concordantes avec celles obtenues par Massé (2004) qui a mis en évidence 
le rôle des EPS et en particulier des protéines dans le colmatage des membranes immergées pour 
le traitement d’un effluent urbain. Toutefois, les concentrations en EPS mesurées dans cette 
étude sont supérieures à celles de Massé (2004) car l’effluent utilisé est synthétique et plus 
concentré en protéines. 
Le taux de rétention des protéines et des polysaccharides par la membrane peut atteindre 100 % 
(Massé, 2004) et la concentration en polymères augmente donc au voisinage de la membrane. 
Même si la cellule est agitée, une polarisation de concentration peut exister et limiter le flux. Les 
protéines sous forme colloïdale peuvent également contribuer à un colmatage particulaire d’une 
part et d’autre part intervenir dans la structuration et donc les propriétés de résistance du dépôt. 
De plus, le facteur de concentration volumique est supérieur à 100, les concentrations en 
protéines et polysaccharides sont telles que les concentrations obtenues sont supérieures à la 
limite de solubilité. Ceci laisse donc supposer que les polymères qui étaient solubles peuvent 
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Les expériences ont mis en évidence la complexité du phénomène de colmatage dans le cas de 
filtration d’une boue biologique. Les résultats obtenus sont cohérents avec les nombreuses études 
réalisées sur la filtration de milieux biologiques (Massé, 2004 ; Bouhabila, 1999, Wisniewski et al., 
1996). Plusieurs caractéristiques de la boue influencent le colmatage des membranes et différents 
phénomènes coexistent. Les résultats mettent en évidence le colmatage par les flocs biologiques 
de petites tailles et les colloïdes. Les composés solubles comme les EPS, en particulier les 
protéines et les polysaccharides, participent également au colmatage. 
 
IV.2. Filtration de boues de BAM hybride 
 
Suite à cette étude, des particules adsorbantes ont été ajoutées dans le BAM à une concentration 
de 1 g.L-1 avec un temps de séjour du charbon égale à celui des boues (20 jours), afin de mettre en 
évidence l’effet de ces particules sur le colmatage des membranes. Le charbon actif microporeux 
(NC60) a été choisi pour cette étude. 
 








(mg.L-1) volume nombre 
Df 
H1 9,2 71 81 165 3,2 1,97 
H2 9,8 55 43 162 3,1 1,98 
H3 10,2 60 202 90 4,2 2,14 
H4 10,5 61 100 250 3,7 1,75 
H5 9,5 10 79 235 3,5 1,88 
(1) : La concentration en MES représente la boue et le charbon actif 
 
Le Tableau 5. 2 montre que les concentrations en protéines dans le surnageant dans le BAM 
hybride sont inférieures à celles mesurées dans le BAM et en particulier à la plus petite valeur 
(100 mg.L-1) mesurée dans le BAM. Cette différence de concentration en protéines peut avoir 
différentes origines : 
• l’adsorption des protéines sur le charbon actif. Toutefois, seule l’adsorption des EPS à 
faible poids moléculaire n’est possible. En effet, la structure microporeuse du charbon 
actif ne permet qu’aux plus petites molécules de s’adsorber dans la structure poreuse, 
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• la boue de BAM-H relargue moins d’EPS et donc moins de protéines en présence de 
CAP. L’injection de CAP peut changer l’activité biologique. 
 
Contrairement aux protéines, les concentrations en polysaccharides mesurées dans le surnageant 
du BAM hybride sont proches de celles mesurées dans le surnageant du BAM. Le BAM hybride 
ne permet donc pas de réduire la concentration en polysaccharides. 
 
IV.2.1. Influence de la concentration en EPS 
 
Des mesures de la filtrabilité de la boue ont été réalisées afin de caractériser le pouvoir colmatant 
du milieu biologique. Pour cela des expériences en filtration frontale du surnageant (après 
centrifugation à 4500 tr.min-1 pendant 15 minutes) et de la boue ont été effectuées avec des 
membranes planes de microfiltration. Dans le cas du surnageant, le volume prélevé est faible et 
les mesures de la concentration en matières colloïdales et de la masse de dépôt formé sont 
imprécises. C’est pourquoi, le produit « α.C » a été choisi comme indicateur de la filtrabilité du 
surnageant et des boues. La Figure 5. 11 présente la variation de la filtrabilité du surnageant et de 
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Figure 5. 11 : Variation de la filtrabilité « α.C » de la boue et du surnageant du BAM hybride en fonction 
des concentrations en protéines et en polysaccharides dans le surnageant (PTM=1bar) 
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Sachant que la concentration en matière en suspension dans le BAM est de l’ordre de 10 g.L-1, le 
produit α.C est de 5,2.1015 - 21.1015 m-2. La résistivité de la boue de BAM est donc supérieure à 
celle du BAM hybride. 
Le produit α.C et donc la résistance du dépôt augmente avec la concentration en protéines, que 
ce soit pour la filtration des boues ou du surnageant. 
La Figure 5. 11 montre également que la résistivité de la boue et celle du surnageant augmentent 
quand la concentration en polysaccharides dans le surnageant augmente. On retrouve les résultats 
obtenus précédemment pour la filtration de la boue de BAM. La gamme de valeur de α.C 
obtenue dans le BAM-H se situe en dessous des valeurs obtenues avec le BAM. Pour une même 
concentration en protéines, le facteur α.C est environ 10 fois inférieur dans le cas d’une boue de 
BAM-H. La variation de la concentration en EPS n’explique donc qu’en partie l’amélioration de 
la filtrabilité de la boue. Nous étudierons dans le paragraphe suivant si la structure du dépôt est 
modifiée par l’ajout du CAP. 
La concentration en matière en suspension dans le surnageant est environ cent fois inférieure à 
celle de la boue, ce qui signifie que le pouvoir colmatant du surnageant est largement supérieur à 
celui de la boue, comme montré par Bouhabila (1999). Wisniewki (1996) a mis en évidence le rôle 
important du surnageant dans le colmatage des membranes lors de la filtration d’un milieu 
biologique, sans toutefois préciser quels composants du surnageant interviennent. Les particules 
de petite taille composant le surnageant possèdent un fort pouvoir colmatant. De plus, Massé 
(2004) a montré que les protéines et les polysaccharides présents dans le surnageant des 
bioréacteurs sont retenus par la membrane et peuvent créer une surconcentration au voisinage de 
la membrane et augmenter les phénomènes de polarisation de concentration et de précipitation. 
Expérimentalement, nous avons observé un gel à la surface de la membrane à la fin des 
expériences de filtration de surnageant. L’analyse de ce gel aurait pu permettre de connaître sa 
composition. Il est possible de supposer qu’il est composé de protéines et de polysaccharides, et 
qu’il est responsable de la forte résistance à la filtration. 
 
IV.2.2. Influence de la structure des flocs biologiques 
IV.2.2.a. La dimension fractale 
 
Outre la composition du milieu biologique interstitiel, la structure des flocs biologiques semble 
avoir un rôle important dans le phénomène de colmatage des membranes. La Figure 5. 12 
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présente la variation de la résistance spécifique en fonction de la dimension fractale mesurée sur 
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Figure 5. 12 : Variation de la résistance spécifique en fonction de la dimension fractale des flocs a) et en 
fonction du diamètre en volume b) – Boue de BAM hybride et de BAM 
 
Dans le cas du BAM-H, la résistance spécifique du dépôt formé à la surface de la membrane 
diminue d’un facteur 2 lorsque la dimension fractale augmente de 0,4. Ainsi, si le floc a tendance 
à mieux remplir l’espace (augmentation de la dimension fractale), et est donc plus compact et 
moins déformable, la résistance à l’écoulement du fluide et donc le colmatage diminuent. Ceci 
peut être expliqué par la plus faible déformabilité et donc sensibilité des flocs qui permettent alors 
lorsqu’ils sont constitués en dépôt de maintenir des passages pour le transfert du liquide. Quand 
les flocs sont de dimension fractale plus faible, ils sont plus poreux et plus déformables. Lors de 
la filtration ils peuvent se réorganiser dans l’espace en laissant des passages plus petits pour le 
liquide et donc une résistance plus grande pour le transfert. Par ailleurs, il est possible de corréler 
la taille des flocs avec leur densité. Les flocs denses de petite taille structurent un dépôt moins 
poreux et ayant une plus grande résistance à la filtration. Au contraire, les flocs de plus grande 
taille, présentant une plus grande porosité offrent moins de résistance à la filtration. 
Les résultats montrent que dans le cas du BAM-H, même si le diamètre des flocs augmente, la 
résistance spécifique ne varie pas beaucoup, comparée aux boues de BAM. Il semble alors que la 
filtration des boues de BAM soit plus sensible aux caractéristiques physiques que les boues de 
BAM-H. 
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IV.2.2.b. Intégration du charbon actif au sein du floc – Structuration 
du dépôt 
 
Des observations au microscope (Figure 5. 13) ont également permis d’évaluer le changement de 




Figure 5. 13 : Photos des flocs biologiques avant l’ajout de charbon actif (à gauche) et après (à droite) 
 
Les particules de charbons actifs sont intégrées au floc biologique, et peuvent modifier les 
structures mécaniques et physiques du floc (Figure 5. 13). Ce changement pourrait alors jouer sur 
la résistance à l’écoulement lors de la filtration. 
Au-delà de la structuration des flocs biologiques, les particules de CAP contribuent à structurer le 
dépôt à la surface de la membrane. Le dépôt qui se forme permet de limiter la concentration en 
polymère à la surface de la membrane car il limite la concentration en protéines ou 
polysaccharides au voisinage de la membrane. Güell et al. (1999) montrent que lors de la filtration 
de protéines, l’ajout de cellules permet de limiter la concentration en protéines à la surface de la 
membrane. Dans le cas de l’ajout de particules de charbon actif, l’adsorbant sert non seulement à 
structurer le dépôt, mais aussi à adsorber une partie des substances solubles colmatantes (EPS). 
Le rôle relatif de ces deux phénomènes n’est pas élucidé et fait l’objet d’une thèse qui débute au 
LIPE. 
 
Des observations au microscope électronique à balayage permettent également de voir que la 
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Figure 5. 14 : Photos au MEB de grains de charbon actif microporeux à 20 jours d’âge de boues 
 
La biomasse parvient à se développer autour des grains de charbon actif et forme ainsi un 
biofilm. Ceci traduit une bonne intégration des particules de charbon dans la matrice biologique. 
 
Le développement bactérien peut ajouter une résistance supplémentaire au transfert de matière 
lors de l’adsorption. Même si les capacités d’adsorption sont peu différentes dans le cas du 
procédé hybride, les cinétiques peuvent être augmentées. Le développement de cette biomasse a 
une dynamique et l’établissement d’une épaisseur de biofilm est fonction du temps de 
développement et des conditions hydrodynamiques. 
 
IV.2.2.c. Temps de contact entre la boue et le charbon actif 
 
La structuration du floc biologique dépend, entre autres, du temps de contact entre la biomasse et 
le charbon actif. Les résultats précédents ont montré l’influence de cette structuration sur la 
filtrabilité de la boue. Le Tableau 5. 3 compare des essais de filtrabilité de la boue pour deux 
temps de contact entre le charbon actif et la boue : une boue du BAM-H qui a un temps de 
contact égal au temps de séjour des boues (20 jours) et une boue qui a été agitée avec du charbon 
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Tableau 5. 3 : Filtrabilité de la boue et concentration en polymère après différents temps de contact entre la 







Sans charbon actif 3,82 ± 0,2 204 111 
Temps de contact = 5 heures 9,38 ± 0,2 153 114 
Temps de contact = 20 jours 1,39 ± 0,7 52 101 
 
L’ajout de charbon actif n’améliore la filtrabilité de la boue que si le temps de contact entre la 
boue et le charbon actif est suffisamment long. La variation des concentrations en protéines dans 
le surnageant permet d’expliquer en partie cette variation de la filtrabilité. Une évolution des 
propriétés du dépôt avec le temps à la surface de la membrane pourrait également contribuer à 
cette évolution de la filtrabilité. En effet, il faut un certain temps pour que le charbon s’intègre au 
floc et que la biomasse commence à se développer autour du charbon actif. Dans le cas de la 
filtration sur membrane plane, si le temps de contact est trop faible, l’ajout de particules 
augmente le pouvoir colmatant car les fines particules de charbon actif ont un pouvoir colmatant. 
Kim et al. (1998), montrent également que le temps de contact, et donc également la structure des 
flocs autour du charbon actif ont une influence sur la filtrabilité de la boue.  
 
IV.3. Conclusion  
 
Ces expériences confirment que le surnageant est l’élément essentiel du colmatage lors de la 
filtration de milieux biologiques. Les fines particules et les EPS jouent un rôle important dans le 
colmatage des membranes. L’ajout de charbon actif permet d’adsorber une partie des substances 
colmatantes dont les protéines et de diminuer la concentration en protéines dans le milieu 
biologique. Ce phénomène contribue à la diminution du colmatage. Toutefois, nos résultats ont 
montré qu’à concentration équivalente en protéines dans le surnageant, la résistance de la boue de 
BAM-H est dix fois plus faible que celle du BAM. 
Il apparaît également que les propriétés morphologiques (taille, densité et structuration) des boues 
et la composition du surnageant sont des facteurs primordiaux du phénomène de colmatage.  
Plusieurs hypothèses peuvent alors être émises quant à l’influence de l’ajout de particules 
adsorbantes sur les performances de filtration : 
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• la nature des protéines dans le surnageant est probablement différente selon les cas. Les 
polymères les moins solubles ou les plus difficiles à coaguler ont été adsorbés sur le 
charbon actif, 
• il y a une structuration du dépôt, mais les protéines et les polysaccharides piégés dans le 




Ce chapitre a permis de caractériser l’influence de l’ajout de particules lors de la filtration de 
milieux biologiques complexes (boue activée ou surnageant). Les résultats ont permis de 
répondre aux questions suivantes : 
 
• Lors de la filtration d’un milieu biologique, l’ajout de particules ajoute-il un colmatage 
supplémentaire ? Quelles sont les performances à court terme ? 
L’efficacité du couplage CAP-UF pour l’élimination du DMP dépend des caractéristiques et de la 
concentration de l’adsorbant utilisé. Le procédé peut atteindre une efficacité de 97 % 
d’élimination du DMP sans colmatage de la membrane pour le charbon actif microporeux à une 
concentration de 1g CAP.L-1. Le CAP macroporeux permet une meilleure élimination des 
matières organiques dissoutes et donc, de meilleures performances en terme de colmatage. 
L’ajout de CAP peut prévenir le colmatage de la membrane. Cependant, il existe une 
concentration optimale de charbon actif permettant de retrouver la droite de Darcy à l’eau et 
donc d’éviter le colmatage. Cette concentration est fonction des caractéristiques des CAP. Ainsi  
la concentration en CAP microporeux (NC60) est plus importante (1 g.L-1) que celle du CAP 
macroporeux (0,6 g.L-1). 
 
• Quelles sont les interactions entre le DMP et le charbon actif et un surnageant lors de la 
filtration d’un milieu complexe ? 
L’adsorption compétitive augmente légèrement le colmatage en réduisant l’adsorption de 
substances colmatantes (protéines, polysaccharides), mais uniquement dans les macropores. De 
plus, les performances d’épuration en co-adsorption sont diminuées. 
 
• Lors de la filtration d’une boue, comment l’ajout de particules peut-il améliorer la 
filtrabilité ? Quels sont les phénomènes mis en jeu ? 
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La filtration d’une boue de BAM conduit à des mécanismes complexes de colmatage. Plusieurs 
composantes de la boue ont été identifiées comme participant au colmatage : la taille des 
particules (flocs biologiques et colloïdes) et la composition du liquide interstitiel (concentration 
en EPS et en protéines en particulier). Puis, l’étude a mis en évidence l’intérêt d’ajouter du 
charbon actif dans une boue activée afin d’améliorer les performances de filtration. Les valeurs de 
la résistance à la filtration (α.C) sont réduites d’un facteur 10 en présence de CAP. Le rôle 
essentiel de l’adsorbant est de modifier la nature du surnageant en modifiant les concentrations 
en protéines et en polysaccharides mais certainement aussi le type de ces molécules en solution. 
Ce dernier point reste à étudier en détail. Toutefois, il faut du temps pour que le charbon actif 
soit intégré au floc biologique. Dans ces conditions, la biomasse est structurée et le charbon actif 
s’intègre au floc biologique et modifie les caractéristiques physiques des flocs. 




















Comparaison BAM – BAM Hybride 








L’étude bibliographique a montré l’intérêt d’utiliser les bioréacteurs à membranes dans l’industrie 
afin de limiter la production d’effluents toxiques. Les performances des BAMs dans le domaine 
des eaux usées industrielles ont été démontrées (Scholz, 2000). Cependant les problèmes de 
colmatage liés à l’introduction d’un composé toxique dans le BAM n’ont fait l’objet que de peu 
de travaux. 
Les chapitres précédents ont permis de comprendre et de caractériser les phénomènes 
d’inhibition et de biodégradation du DMP par une population mixte. Ils ont également conduit à 
définir les phénomènes d’adsorption et de bio-régénération des charbons actifs par une biomasse 
non acclimatée. La filtrabilité d’un milieu biologique a été considérée en présence de particules 
adsorbantes, afin d’étudier les phénomènes de colmatage en milieu complexe. 
L’objectif de ce chapitre est de caractériser le fonctionnement d’un BAM et d’un BAM-H pour le 
traitement du DMP. Pour cela, nous nous intéresserons aux questions suivantes : 
• Quelles sont les performances de traitement d’un BAM et d’un BAM-H en présence de 
DMP ? 
• Les capacités d’adsorption du charbon actif sont-elles maintenues dans un milieu 
biologique concentré ? 
• Le charbon actif a-t-il un effet sur les mécanismes de dégradation et d’acclimatation dans 
un BAM ? 
• L’ajout de charbon actif permet-il une réduction significative et pérenne du colmatage ? 
• Est-il possible de modéliser les performances épuratoires du BAM et du BAM-H ? 
 
Une série d’expériences permettra de caractériser successivement le fonctionnement d’un BAM et 










Tableau 6. 1 : Chronologie des manipulations 
Période 1 Période 2 Période 3 
Périodes 
stabilisation scénario stabilisation scénario stabilisation scénario 
Durée 
(jours) 









L’ensemble des expériences a été réalisé avec le pilote de laboratoire présenté dans le chapitre 2. 
Différents niveaux ont été imposés pour certaines variables opératoires : avec et sans toxique, 
avec et sans charbon actif et deux âges de boues différents. Pour les 3 périodes d’étude, on peut 
distinguer une étape de stabilisation pendant laquelle on laisse le pilote atteindre des conditions 
qui serviront de référence pour la période suivante. La première partie de ce chapitre sera 
consacrée à la période 1 c'est-à-dire à la caractérisation d’un BAM conventionnel (CAP=0.g.L-1) 
lors de la dégradation de matière organique facilement biodégradable (jours 0-160) puis pour le 
traitement d’un composé toxique (jours 160 à 220). L’objectif est de mettre en évidence les 
performances épuratoires et de caractériser le colmatage du faisceau membranaire dans les deux 
types de conditions. 
 
Ensuite, à partir des mesures effectuées durant la période 2, pendant laquelle un fonctionnement 
type BAM-hybride est assuré, une étude de la dégradation du composé sera réalisée afin de 
montrer la potentialité de dégradation du procédé hybride. Puis, une étude des phénomènes de 
colmatage en présence de composé toxique sera mise en œuvre afin de mettre en évidence les 
interactions toxique/biomasse/membrane. 
Puis, durant la période 3 une diminution du taux de purge permettra de caractériser l’influence 
d’une augmentation du temps de séjour des boues et de l’adsorbant sur les performances du 
procédé. La fin de ce chapitre sera consacrée à la mise en œuvre d’un modèle pour simuler 
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qualitativement aux autres procédés actuellement utilisés pour l’élimination des composés 
difficilement biodégradables. 
 
II. Performances du BAM pour le traitement du DMP 
II.1. Fonctionnement du BAM en absence de DMP 
 
Nous nous intéresserons ici à la première phase de stabilisation (jour 0-160) Dans un premier 
temps, l’objectif est de mettre en place un état de référence de fonctionnement du pilote, pour 
une charge, un âge de boue et une température donnés, en absence de DMP. Les résultats en 
termes de performances épuratoires, de colmatage et de production de boues seront ensuite 
comparés à ceux obtenus pour les différents modes de fonctionnement du pilote. 
 
II.1.1. Etude des paramètres globaux 
 
La Figure 6. 1 présente l’évolution des concentrations en DCO (entrée et sortie), des rendements 
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Figure 6. 1 : Evolution des concentration en DCO (entrée et sortie) du bioréacteur à membrane, du 
rendement épuratoire (a) et de la concentration en MES (b)-sans DMP 
 
La Figure 6. 1 (a) montre que la concentration en DCO en entrée dans le BAM varie dans le 



























d’un biofilm dans les tuyaux d’alimentation). Cependant, quelle que soit la charge organique 
entrante, le rendement épuratoire est maintenu à des valeurs élevées (90-98%) pour des 
concentrations entrantes comprises entre 2,5 et 3,5 g DCO.L-1. Ces valeurs sont conformes aux 
résultats classiquement obtenus pour des effluents synthétiques fortement chargés en DCO. 
 
La Figure 6. 1 (b) présente le suivi, en fonction du temps, des concentrations en matières en 
suspension (MES) et en matières volatiles en suspension (MVS). Les variations de MES sont 
associées aux fluctuations de la charge entrante qui engendrent des variations de production de 
biomasse. Notamment, une forte augmentation de la charge organique entrante au 130ème jour 
engendre une augmentation de la concentration en MES et MVS. La concentration en MES est 
maintenue entre 8 et 10 g.L-1. Le rapport MVS/MES reste constant et relativement élevé (0,9). 
Ceci montre que les boues sont faiblement chargées en matière minérale, ce qui est classique dans 
le cas du traitement d’un effluent synthétique fortement organique et facilement biodégradable. 
 
II.1.2. Taille et structure des flocs biologiques 
 
La Figure 6. 2 présente un exemple de distributions de tailles de flocs en volume et en nombre 
(au 80ème jour de fonctionnement). 
 
 
Figure 6. 2 : Exemple de distributions granulométriques (en nombre et en volume), au 80ème jour 
 
Les distributions granulométriques obtenues en volume et en nombre pour les boues de BAM 




























taille mais ils sont masqués par les gros flocs (centrés sur 200 µm) lors de l’analyse en volume. Il 
est possible de supposer qu’une grande partie du colmatage particulaire est causé par ces flocs de 
petite taille (Massé, 2004), il est donc nécessaire de prendre en compte simultanément la 
distribution granulométrique en nombre et en volume. La biomasse, en masse, est 
« certainement » majoritairement dans les gros agrégats autour de 100 µm mais un nombre 
important de petites particules de 1 à 10 µm (dont les bactéries libres) est également présent. 
 
La Figure 6. 3 présente l’évolution au cours du temps de la taille des flocs et donc illustre la 
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Figure 6. 3 : Evolution de la taille (en volume et en nombre) des flocs et de la dimension fractale 
 
Cette dynamique est relativement lente et dépend largement des paramètres opératoires. Or dans 
cette période d’étude les paramètres du BAM ne peuvent pas se stabiliser à des valeurs constantes 
compte tenu des fluctuations en MES et DCO en entrée. Ceci explique en partie cette variation 
dans la taille des flocs. Il est à noter que la dynamique d’évolution des caractéristiques des flocs 
(taille et dimension fractale) est plus lente que la dynamique de variation de la concentration en 
MES (Figure 6. 3). 
Lors des 130 premiers jours, les évolutions des répartitions en nombre et en volume sont 
similaires. Après le 130ème jour le diamètre moyen en volume augmente alors que le diamètre 
moyen en nombre diminue, traduisant une augmentation de la taille des macroflocs et une 
diminution du nombre de petites particules. Cette variation correspond à un changement brutal 
de la charge organique. 
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La Figure 6. 3 montre que la dimension fractale des flocs évolue légèrement dans le temps. Elle 
semble diminuer, ce qui signifierait que les flocs deviendraient plus poreux et donc 
éventuellement plus déformables au cours du temps. 
II.1.3. Les exopolymères du surnageant 
 
Seuls les exopolymères du surnageant (polysaccharides, protéines et substances humiques) ont été 
dosés, les exopolymères adsorbés dans les flocs biologiques n’ayant pas été quantifiés. 
La Tableau 6. 2 présente les concentrations en polysaccharides, en protéines et en substances 
humiques dans le surnageant du BAM. 
 
Tableau 6. 2 : Concentration en EPS dans le surnageant durant deux périodes de fonctionnement 
Périodes Polysaccharides Protéines 
Substances 
humiques 
0-130 jours Moyenne (mg.L-1) 105 ± 46 175 ± 83 97 ± 36 
130-160 jours Moyenne (mg.L-1) 149 ± 51 61 ± 50 77 ± 36 
 
Les concentrations en EPS se stabilisent difficilement après 160 jours de fonctionnement. 
L’imprécision des méthodes de mesures (en particulier pour les substances humiques) peut 
expliquer en partie ces variations. Ces mesures permettent d’obtenir un ordre de grandeur des 
concentrations en EPS présentes dans le BAM au cours de cette étude. 
 
Les valeurs obtenues restent élevées en comparaison aux concentrations en EPS obtenues par 
d’autres auteurs dans des BAM pour le traitement d’effluents urbains (Massé, 2004). Ainsi, les 
concentrations en protéines varient entre 80 et 260 mg protéines.L-1 alors que certains auteurs 
obtiennent des concentrations comprises entre 2 et 10 mg protéines.L-1 pour un effluent urbain 
(Massé, 2004). La composition de l’effluent est un paramètre qui influence de manière importante 
les valeurs des concentrations en EPS retrouvées dans le bioréacteur. Les effluents urbains 
contiennent moins de matières solubles biodégradables et génèrent moins d’EPS que le substrat 
synthétique utilisé dans cette étude. 
De la même façon, le début de l’étude montre que la concentration en substances humiques est 
comprise entre 20 et 155 mg.L-1 et que la concentration en polysaccharide est comprise entre 50 
et 250 mg.L-1. 
Après le 130ème jour, la concentration en protéines a tendance à diminuer, alors que les 
polysaccharides augmentent. Simultanément, une augmentation de la taille des flocs est observée 
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avec une distribution granulométrique qui semble s’élargir. Les polymères semblent être en partie 
responsables de la floculation, mais plus de données sont nécessaires pour conclure. 
 
II.1.4. Etude du colmatage 
 
Pour caractériser le pouvoir colmatant de la boue, on la prélève et on effectue dans la cellule de 
caractérisation une mesure de la vitesse de colmatage en fonction du flux de perméat imposé. 
Cette information est obtenue à partir d’une mesure de la variation de la pression 
transmembranaire pour différentes conditions de flux. On peut alors déterminer une vitesse de 
colmatage dPTM/dt ou dR/dt (variation de la résistance à la filtration en fonction du temps) et la 
représenter en fonction des flux de perméat mesurés. Différentes mesures ont été réalisées durant 
la première période de fonctionnement du BAM. La Figure 6. 4 rassemble l’ensemble des 
résultats obtenus et permet de comparer l’aptitude au colmatage des différentes boues recueillies 






















Figure 6. 4 : Evolution de la vitesse de colmatage en fonction du flux de perméat pour différentes périodes 
de fonctionnement (période 1) 
 
Dans tous les cas, le flux critique mesuré (défini comme le flux maximal pour lequel dR/dt est 
négligeable) est relativement faible, ce qui traduit un pouvoir colmatant des boues assez 
important. Les flux soutenables diminuent (de 3,5 à 1,5 L.h-1.m-2) dans le temps, indiquant un 
pouvoir colmatant croissant du milieu biologique, qui peut être relié à l’accumulation au cours du 
temps de protéines et polysaccharides dans le surnageant.  
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Pour les 3 expériences de filtration réalisées, les distributions granulométriques sont proches 
(Figure 6. 3). La distribution en taille ne peut donc pas expliquer cette variation de flux critique. 
Un fonctionnement du BAM à des flux supérieurs à 2 L.h-1.m-2 provoquerait donc au cours du 
temps un colmatage de la membrane important, qui imposera une forte fréquence de rétrolavage 
et/ou de lavage chimique de la membrane selon le type de colmatage. Le mode de filtration choisi 
dans cette étude pour le fonctionnement du BAM correspond à un flux de perméat de 2 L.h-1.m-2, 
donc situé en dessous des flux critiques mesurés. C’est pourquoi, aucun colmatage à court terme 




La phase de démarrage du BAM a permis de mettre en place un état de référence du procédé 
pour un milieu biologique sans DMP et sans adsorbant. Dans ce cas, il est difficile de maintenir 
des flux élevés sans engendrer de colmatage rapide de la membrane et la capacité colmatante de la 
biomasse augmente au cours du temps, probablement à cause de l’accumulation d’EPS et en 
particulier de protéines dans le surnageant du milieu biologique. De plus, il semble que la 
concentration en EPS (rapport PN/PS) dans le surnageant soit corrélée à la taille des flocs. 
 
II.2. Performances du bioréacteur à membrane conventionnel pour 
l’élimination du DMP 
 
Le BAM a fonctionné durant un mois après cette période de stabilisation dans les conditions 
stabilisées sans DMP, ni adsorbant. Ensuite, du DMP a été ajouté dans le BAM selon le scénario 
proposé afin de quantifier son impact sur l’épuration et sur le colmatage de la membrane. 
 
II.2.1. Performances du procédé 
 
L’objectif est de mettre en évidence les phénomènes d’inhibition, d’acclimatation et de 
désacclimatation de la biomasse. Pour cela un scénario en quatre périodes a été mis en place 
(Figure 6. 5) : 
• période 1 (jour 1 à jour 29) : pas de DMP dans l’alimentation. 
• période 2 (jour 30 à jour 47) : la concentration en DMP dans l’alimentation est, en 
continu, de 90 mg DMP.L-1. Le but est de mettre en évidence l’inhibition et/ou 
l’acclimatation des microoganismes. 
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• période 3 (jour 48 à jour 51) : pas de DMP dans l’alimentation. L’objectif est d’évaluer le 
taux de désacclimatation de la biomasse après une carence en composé toxique. 
• période 4 (jour 52 à jour 59) : la concentration en DMP dans l’alimentation est de 125 
mg DMP.L-1. L’intérêt est de caractériser la ré-acclimatation de la biomasse après carence. 
 




















Figure 6. 5 : Scénario d'étude de la dégradation du DMP 
 
Les concentrations en DCO et en DMP ont été analysées durant les différentes périodes de 
fonctionnement du BAM en alimentation du réacteur et en sortie, dans le perméat.  
 
II.2.2. Elimination du composé toxique 
 
Les concentrations en DMP en entrée et sortie du BAM durant les quatre périodes sont 
présentées dans la Figure 6. 6. En parallèle, des mesures respirométriques ont été réalisées afin de 
caractériser les capacités de la biomasse à dégrader le DMP (Figure 6. 6). Ces expériences 
consistent à réaliser une injection de DMP à 40 mg DMP.L-1 sur un échantillon de biomasse 






Figure 6. 6 : Variation des concentrations en DMP en entrée et sortie du BAM (a). Variation de l'activité 
respiratoire des microorganismes après injection de DMP (b) 
 
Ces deux graphiques montrent qu’il n’y a pas de DMP en entrée du réacteur durant la période 1. 
La biomasse n’est donc pas acclimatée au composé toxique. Lors de l’expérience respirométrique 
(jour 30),  l’activité respiratoire chute à 0 mg O2.L
-1.h-1 après l’ajout de DMP, montrant une forte 
inhibition de la biomasse en présence de DMP à 40 mg.L-1. 
Durant la période 2, la concentration en DMP est de 90 mg DMP.L-1 en entrée. La concentration 
en DMP augmente en sortie jusqu’à 70 mg DMP.L-1 au 34ème jour. Puis la concentration diminue 
pour atteindre une dégradation totale du DMP au 40ème jour. Ceci montre une acclimatation de la 
biomasse durant le début de cette période. Lors de l’expérience respirométrique (44ème jour), 
l’injection du composé toxique engendre une activité respiratoire, caractéristique d’une 
population acclimatée à son substrat. Le DMP (40 mg.L-1) est alors dégradé en 3 heures. 
Durant la période 3, il n’y a pas de DMP en entrée du BAM. Après 4 jours de carence, une 
expérience respirométrique est réalisée (jour 51). Aucune réponse exogène quantifiable de la 
biomasse n’est observée, indiquant qu’il n’y a pas d’inhibition mais que la biomasse n’est plus 
capable de dégrader le composé toxique. En comparant cette expérience avec la première 
expérience respirométrique réalisée sur les boues non-acclimatées, il est possible de supposer 
qu’au 51ème jour, les populations ont conservé une résistance au DMP. La période de carence leur 
a fait perdre la capacité de dégrader du DMP, mais pas la résistance face au toxique, et leur 
activité endogène n’est pas perturbée. 
Durant la période 4, la concentration en composé toxique dans l’alimentation est de 125 mg 














































confirmant que la capacité de dégradation avait été partiellement perdue. Puis, il y a une ré-
acclimatation de la biomasse au DMP qui est totalement dégradé. En comparant cette période à 
la période 2, nous remarquons que la période de ré-acclimatation est plus rapide dans la période 
4. Les processus enzymatiques de dégradation du DMP ou les espèces capables de les synthétiser 
ont été perdus, mais ces dernières sont capables de se restaurer plus rapidement que lors du 1er 
ajout. 
 
II.2.3. Influence de l’ajout de toxique sur la composition du surnageant et 
sur le colmatage 
 
Durant les mêmes périodes, la mesure de la pression transmembranaire a permis d’estimer les 
performances de filtration du BAM. En parallèle, des mesures de la concentration en composés 
exocellulaires présents dans le surnageant ont été réalisées (Figure 6. 7). 
  
a) b) 
Figure 6. 7 : Evolution des concentrations en EPS dans le BAM (a), Evolution de la PTM (b) 
 
Durant la période 1, sans DMP, les concentrations en exopolymères (EPS) dans le surnageant 
sont relativement constantes. La pression transmembranaire se maintient inférieure à 0,04 bar 
durant cette période, montrant qu’il n’y a pas de colmatage significatif de la membrane. En effet, 
le BAM fonctionne en dessous du flux soutenable (de l’ordre de 2 L.h-1.m-2). 
Durant la période 2, après ajout de DMP, on observe une augmentation très importante des 
concentrations en EPS dans le surnageant, en particulier de la concentration en protéines. 
L’injection de composé toxique entraîne donc le relargage de polymères en très forte 









































du substrat ne peut à lui seul expliquer une telle augmentation. Les substances humiques ne 
proviennent pas de la lyse cellulaire, mais uniquement de l’alimentation, l’augmentation de sa 
concentration pose un problème d’interprétation. En effet, la mesure des concentrations en 
protéines et en substances humiques est simultanée. En pratique, la mesure de la concentration 
en substances humiques est en fait plutôt un terme de correction pour la mesure de la 
concentration en protéines. C’est pourquoi, elle est dotée d’incertitude et qu’il n’en sera pas tenu 
compte. Différents auteurs ont remarqué une augmentation de la concentration en EPS lors de la 
perte de viabilité des bactéries (Sponza et al., 2003 ; Witzig et al., 2002). De plus, Papore (1998) a 
montré que l’ajout d’agent inhibiteur dans une boue activée engendre une augmentation de la 
concentration en produits microbiens solubles (PMS) dans le surnageant. La concentration en 
exopolymères dans le surnageant résulte d’un équilibre entre la vitesse de sécrétion et la vitesse 
d’hydrolyse (ou dégradation) de ces molécules. Le rapport entre la vitesse d’hydrolyse et la vitesse 
de libération des protéines est donc particulièrement affecté par l’ajout de composé toxique. La 
concentration en protéines commence à diminuer à partir du 40ème jour, lorsque le DMP 
accumulé a été totalement dégradé. On peut envisager qu’il y ait soit une diminution de la vitesse 
de relargage,  soit une augmentation de la vitesse d’hydrolyse due à une adaptation de la 
biomasse.  
Consécutivement, au début de la phase 2, une augmentation brutale de la pression 
transmembranaire et donc du colmatage, est observée. Cette augmentation semble être 
directement liée à l’augmentation de la concentration en EPS dans le surnageant, liée au fait que 
la majorité de ces protéines sont retenues par la membrane, comme le confirment les mesures 
d’EPS du perméat (voir paragraphe suivant). L’augmentation très importante de la concentration 
en protéines peut créer une sur-concentration au voisinage de la membrane, favorisant la 
formation d’un gel de protéines, augmentant la résistance à la filtration et diminuant également le 
seuil de coupure du couple membrane+dépôt. Cette diminution du seuil de coupure améliore la 
sélectivité de la séparation (voire la diminution de la concentration en DCO dans le perméat). Ce 
résultat est particulièrement intéressant puisqu’il permet de mettre en évidence un lien clair entre 
la dynamique de colmatage et la dynamique de concentration en protéines. De plus, l’allure de la 
courbe PTM en fonction du temps ressemble aux allures de courbes de colmatage rapportées par 
de nombreux auteurs pour les bioréacteurs à membranes et pour lesquels les mécanismes 
intervenant dans ce colmatage à long terme n’ont pas été élucidés. Nos résultats permettent de 
penser que les montées brutales du colmatage à long-terme  observées dans les BAM 
pourraient être corrélées à des augmentations de concentration en protéines, par leur 
rétention et/ou par leur production massive par la lyse cellulaire lors de certaines 
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perturbations de l’effluent en entrée du système. Ces protéines en surconcentration 
pourraient ensuite coaguler et former un gel colloïdal compressible. 
 
Puis pendant la période 3 (absence de DMP), une diminution de la concentration en EPS est 
encore observée, ceux-ci étant probablement hydrolysés. 
 
Enfin durant la 4ème phase (ré-introduction de DMP), le suivi de la pression transmembranaire ne 
montre pas d’augmentation du colmatage de la membrane, bien que la concentration en protéines 
augmente légèrement en début de période. Cependant, la concentration maximale atteinte et la 
durée du pic sont moins importantes que celles observées lors de la 1ère période, ce qui pourrait 
expliquer pourquoi aucune augmentation de la pression transmembranaire n’est mesurée. Peut-
être que les protéines ici ne sont pas de même nature que celles de la phase 2 ? 
 
On observe, par ailleurs, une gangue de boue qui s’est formée autour du faisceau de fibres. Cette 
gangue participe au colmatage de la membrane car elle apporte une résistance supplémentaire à 
l’écoulement. Elle peut contribuer de manière importante au colmatage total (à hauteur de 56 % 
dans le cas de Massé, 2004). Cette observation montre que l’aération dans notre réacteur est 
insuffisante pour limiter la formation de cette gangue de boue dont les propriétés colmatantes 
sont probablement augmentées par la présence de protéines aux propriétés plus hydrophobes que 
les polysaccharides, par exemple. 
Cette gangue peut limiter la durée de vie du faisceau, en ajoutant un poids supplémentaire aux 
fibres et fragiliser les membranes au niveau de l’empotage. De plus, l’apparition de ce dépôt, de 
plusieurs millimètres à la surface de la membrane peut introduire des zones anoxies, voire 
anaérobies, au voisinage de la membrane. 
  
II.2.4. Elimination de la DCO 
 
Les variations de concentrations en DCO totale (DMP compris) en entrée et en sortie durant les 





Figure 6. 8 : Evolution des concentrations en DCO en entrée et en sortie de BAM 
(1) DMP à 90 mg.L-1 ; (2) DMP à 125 mg.L-1 
 
La concentration en DCO de l’alimentation est comprise entre 1500 et 2000 mg O2.L
-1 (dont 
environ 10-15% de DMP). Le rendement épuratoire en DCO reste élevé malgré la présence de 
composé toxique. Toutefois au début de chaque période d’alimentation en DMP, une légère 
chute du rendement épuratoire est observée, indiquant un rejet de DMP ou une inhibition 
partielle de la biomasse. Cependant cette chute n’est pas très significative. 
Au 39ème jour, un rendement épuratoire de 99,3% de la DCO est obtenu. Cette augmentation du 
rendement peut être due à un changement de la capacité de filtration de la membrane, se 
traduisant par une diminution du seuil de coupure. La formation du gel de protéines à la surface 





Cette partie de l’étude a permis de montrer le comportement d’un BAM lors du traitement d’un 
effluent contenant transitoirement du DMP : 
• l’élimination du composé est totale après une phase d’acclimatation de la biomasse de 10 
jours dans les conditions opératoires testées, 
• la population bactérienne perd rapidement sa capacité à dégrader le DMP (3 jours), mais 


































• la population retrouve plus rapidement sa capacité à dégrader le DMP lors du deuxième 
échelon de concentration, 
• l’ajout de DMP modifie  le colmatage des membranes  du fait du relargage d’EPS et en 
particulier de protéines. La présence de protéines à forte concentration dans le surnageant 
(900 à 1000 mg.L-1) formerait alors un gel compressible peu perméable à la surface de la 
membrane. Cette hypothèse permet alors d’expliquer la montée brutale de la pression 
transmembranaire observée juste après l’injection du DMP dans le BAM. Cette 
augmentation de la PTM correspond à l’augmentation de la concentration en protéines 
dans le surnageant du BAM. De plus, l’augmentation de la concentration en EPS est 
favorisée par une rétention membranaire de certaines protéines et polysaccharides, 
favorisant alors la coagulation et la formation d’un gel colloïdal au niveau de la 
membrane. 
 
III. Etude du procédé hybride  
 
La mise en place du procédé hybride a été réalisée (en période 2) en ajoutant du charbon actif au 
sein du bioréacteur à membrane étudié précédemment. Le charbon actif est maintenu à 
concentration constante de 1g CAP.L-1 par ajout quotidien de 0,2 g de CAP lors de la purge. 
 
III.1. Phase de stabilisation 
 
Dans un premier temps les performances du procédé hybride, en termes d’élimination de la DCO 
et de production de boues, ont été comparées à celles d’un bioréacteur à membrane fonctionnant 
dans les mêmes conditions. 
 
III.1.1. Etude des paramètres globaux 
 
La Figure 6. 9 présente l’évolution de la dégradation de DCO et de la concentration en MES et 





Figure 6. 9 : Evolution des concentration en DCO (entrée et sortie) du bioréacteur à membrane hybride et 
du rendement épuratoire (a) et concentration en MES et MVS (b) 
 
La concentration en DCO en sortie du BAM-H est relativement constante et correspond à des 
rendements épuratoires relativement élevés (> 93%). Dans les mêmes conditions de 
fonctionnement, le BAM-H permet d’obtenir des taux d’élimination comparables à ceux du 
BAM. Toutefois, on observe moins de variations de la concentration en DCO en sortie, et donc 
des rendements épuratoires plus stables. Ce résultat peut être expliqué par l’adsorption dans le 
BAM-H d’une partie de la DCO soluble, régulant ainsi probablement la concentration au sein du 
bioréacteur.  
La Figure 6. 9 montre également l’augmentation de la concentration en MES et MVS durant la 
phase de stabilisation. Il est alors possible de constater que le BAM-H se stabilise à une 
concentration de 12 g.L-1 en 70 jours, soit environ 3 fois l’âge de boue. Cette concentration 
correspond en fait  à une concentration de 11 g MES.L-1 due à la biomasse et 1 g.CAP.L-1. La 
concentration en MES due à la biomasse est donc environ inférieure de 1 g.L-1 à celle mesurée 
dans le BAM pour les mêmes conditions de fonctionnement. 
 
III.1.2. Production de boues 
 
Le calcul de la production de boues a été effectué selon l’équation présentée dans le chapitre 2. 
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Figure 6. 10 : Influence de l’âge de boue sur la production de boue 
 
La Figure 6. 10  montre que pour toutes les études citées, y compris celle avec le BAM-H, une 
augmentation de l’âge de boue permet de diminuer la production de boue, il y a alors plus de lyse 
cellulaire et d’hydrolyse des macromolécules. En comparaison avec les résultats obtenus par 
Bouhabila (1999) pour le traitement d’un effluent synthétique par un BAM immergé  et ceux de 
Massé (2004) pour une eau résiduaire urbaine, la production de boue est légèrement inférieure 
dans le cas du BAM hybride. Elle est également inférieure à celle obtenue dans le cas d’un 
effluent industriel pour un BAM immergé conventionnel, Camacho (2001). 
Lors de l’ajout de particules adsorbantes, deux phénomènes peuvent expliquer la diminution de 
production de boues  (outre les erreurs sur le bilan matière, les projections sur les parois et le 
moussage):  
• La formation de biofilm à la surface des adsorbants (chapitre 5, Figure 5.14). produit 
moins de biomasse que les bioflocs (Seker et al., 1995). Ceci pourrait être amplifié par 
la présence de charbon actif, augmentant localement la concentration en DCO au 
voisinage du support solide, 
• La mesure de la production de boues est globale, la variation de la DCO ne 
différencie donc pas la quantité adsorbée sur le charbon actif de la quantité 
effectivement biodégradée. Cela tend à légèrement sous-estimer le rendement 




III.1.3. Etude du colmatage 
 
Des mesures de flux soutenable ont été réalisées dans le réacteur avec le faisceau de membranes 
fibres creuses. Ces résultats ont été comparés avec ceux obtenus précédemment pour le BAM, 
dans les mêmes conditions de filtration (soit 15 minutes de filtration avec un débit d’air de 5,6 

























Figure 6. 11 : Evolution de la vitesse de colmatage en fonction du flux de perméat pour le BAM (3 essais) et 
pour le BAM-H 
Palier de 15 min avec Qair = 5,6 L.min-1 
 
Dans le cas du BAM hybride, l’augmentation de la résistance à la filtration n’est sensible qu’à 
partir de 13 L.h-1.m-2. Le flux soutenable est donc plus élevé que dans le BAM, bien que la 
concentration en MES soit identique. Le pouvoir colmatant des boues du BAM-H semble donc 
plus faible, ce qui permettrait de fonctionner à des flux plus élevés que pour le BAM, en 
colmatant moins la membrane. Ces expériences réalisées dans les conditions hydrodynamiques 
spécifiques au système (aération, taux de remplissage…) amènent à des conclusions similaires à 
celles du chapitre précédent : 
• les dépôts formés sur la membrane du BAM hybride ont une résistance spécifique 
inférieure à celle de ceux obtenus dans le  BAM,  
• cette différence de comportement peut être due à différents effets : 
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o les fines particules de charbon actif peuvent modifier la structure des flocs et, par 
leur insertion dans le dépôt, modifier les interactions à l’intérieur du dépôt et donc 
la résistance et la compressibilité du dépôt, 
o le flux de matière colmatante déposé sur la membrane peut être plus faible du fait 
de l’adsorption de certaines molécules du surnageant sur les particules d’adsorbant 
et à cause de modification de contraintes hydrodynamiques au niveau de la 
membrane (attrition), taille des bulles liées à la présence des particules dans 
l’écoulement. Nous avons vu notamment que la concentration en protéines dans 
le milieu est moins élevée en présence de charbon actif, ce qui pourrait limiter leur 
adsorption sur la membrane et surtout limiter leur contribution à la structuration 
du dépôt, 
o les propriétés d’adhésion des flocs, colloïdes et composés organiques sont 




Pour le traitement de matière organique facilement biodégradable, le procédé hybride atteint des 
performances de traitement égales à celle du BAM avec une meilleure stabilité de performances. 
L’ajout de charbon actif permet de réduire légèrement la production biologique de boue, mais 
cette diminution est compensée par l’ajout de charbon actif. La réduction du colmatage est, par 
contre, très sensible et les flux soutenables en présence de charbon actif sont multipliés par un 
facteur 5. Ce type de procédé permettra donc de réduire fortement les coûts d’investissement en 
terme d’équipement membranaire et d’augmenter la compacité des installations par rapport à des 
BAM conventionnels. 
 
III.2. Performances du BAM-H pour l’élimination du DMP 
 
Une démarche identique à celle utilisée pour le BAM a été adoptée pour l’analyse du BAM-H : le 
même scénario a été utilisé. Les concentrations en DCO et en DMP ont été analysées durant les 
différentes périodes de ce scénario. Les quatre mêmes périodes de fonctionnement peuvent être 
distinguées: 
• période 1 (jour 1 à jour 29) : pas de DMP dans l’alimentation. 
• période 2 (jour 30 à jour 47): la concentration en DMP dans l’alimentation est de 90 
mg.L-1. Le but est de mettre en évidence l’acclimatation des microorganismes. 
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• période 3 (jour 48 à jour 51): pas de DMP dans l’alimentation. L’objectif est de voir le 
taux de désacclimatation de la biomasse après une carence en composé toxique. 
• période 4 (jour 52 à jour 59): la concentration en DMP dans l’alimentation est de 125 
mg.L-1. 
 
III.2.1. Dégradation du composé toxique 
 
Les profils de concentrations en DMP en entrée et en sortie du BAM-H sont présentés sur la 
Figure 6. 12. En parallèle, des mesures respirométriques ont été réalisées afin de caractériser les 
capacités de la biomasse à dégrader le DMP (Figure 6. 12). Ces expériences consistent à injecter 
40 mg DMP.L-1 dans un respiromètre contenant de la boue prélevée dans le BAM-H et à suivre la 
vitesse de consommation d’oxygène. 
 
  
Figure 6. 12 : Evolution des concentrations en DMP en entrée et en sortie du BAM-H (a), Evolution de 





































































Comme dans le cas du BAM, la biomasse n’est pas confrontée au DMP durant la 1ère période. 
L’expérience respirométrique réalisée au 27ème jour ne présente pas de diminution brutale de 
l’activité endogène (comme observé avec le BAM), ce qui veut dire que la biomasse n’est pas 
inhibée. De plus, pour ce même essai, après 50 heures le DMP est totalement dégradé, comme en 
témoigne la croissance de l’activité à partir de 40 h. Il est à noter sur le respirogramme la présence 
d’un double pic lors de cette première expérience respirométrique. 
Après l’échelon de DMP, durant la période d’acclimatation (2ème période), la concentration en 
DMP en sortie de BAM-H est toujours inférieure à 1 mg DMP.L-1. Contrairement au BAM, 
aucune phase transitoire n’est observée et on constate dès les premiers jours de forts taux 
d’élimination. En parallèle, les expériences respirométriques montrent que le temps de 
dégradation du DMP diminue progressivement entre le 27ème et le 42ème jour. Toutefois, à la fin de 
cette 2ème période, le temps de dégradation du DMP reste très supérieur à celui observé dans le 
cas du BAM (4 h dans le cas du BAM, et 22 h dans le cas du BAM-H). 
Contrairement au BAM, dans le BAM-H la biodégradation du DMP s’effectue en deux étapes: il 
y a tout d’abord adsorption du DMP sur le charbon actif, puis désorption et consommation par la 
biomasse au voisinage de l’adsorbant. On peut alors supposer que la majorité de la biomasse 
spécifique se développerait aux abords du charbon actif, là ou la concentration en DMP est la 
plus élevée localement. Le DMP dégradé n’est pas celui adsorbé, mais celui en phase liquide 
résultant des équilibres adsorption/désorption. Les cinétiques associées aux deux phénomènes 
sont différentes. Evidemment, la cinétique d’adsorption est initialement la plus rapide, car aucune 
biomasse spécifique ou aucun mécanisme associé à la dégradation du DMP ne s’est développé. 
Nous pouvons ensuite supposer que le développement d’une biomasse spécifique est ralenti par 
le fait que la concentration en DMP dans la phase liquide est relativement faible, du fait de la 
présence du charbon actif. On peut alors penser que la majorité de la biomasse spécifique se 
développerait au voisinage du charbon actif, là où la concentration en DMP est la plus élevée 
localement. 
 
La cinétique d’adsorption semble plus rapide que la cinétique de dégradation pendant toute 
l’expérience. Ceci peut s’illustrer par le fait que dans tous les tests respirométriques, la 
concentration en DMP mesurée dans le surnageant est nulle dès les premières minutes du test. Or 
les résultats précédents ont montré que les cinétiques de dégradation du DMP sont caractérisées 
par une constante d’affinité KDMP d’environ 1 mg.L
-1. La dégradation du DMP a donc lieu en 
limitation par le substrat, à moins que localement des organismes ne soient confrontés à des 
concentrations plus élevées en DMP à proximité du charbon actif. Mais pour la plupart des 
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microorganismes, l’activité respiratoire exogène mesurée n’est donc jamais l’activité maximale. Le 
taux de croissance des microorganismes adaptés au DMP dépendra donc de la concentration 
locale en DMP « vue » par ces microorganismes. Celle-ci est difficilement mesurable et il y a 
probablement des gradients locaux qui favorisent la croissance à proximité des particules de 
charbon actif. En comparant l’activité exogène maximale mesurée au 45ème jour dans le BAM-H 
(3 à 4 mg O2.L
-1.h-1) et l’activité relevée dans le BAM à la même date du scénario (17-18 mg O2.L
-
1.h-1) on peut supposer  (à biomasse active équivalente) que les microorganismes travaillent à une 
vitesse spécifique cinq fois plus faible. Ceci voudrait alors dire que la concentration en substrat 
vue en moyenne par les espèces actives est très inférieure au KDMP soit très inférieure à 1 mg.L
-1, 
ce qui semble cohérent avec les mesures réalisées dans le surnageant. 
Durant la 3ème période, il n’y pas de DMP en entrée du BAM-H. A la fin de cette période de 
carence (jour 45), l’expérience respirométrique montre une diminution des capacités de 
dégradation du DMP. Toutefois, cette perte de capacité est beaucoup plus faible que celle 
observée dans le cas du BAM. En effet, la désorption du DMP étant relativement lente, ceci 
permet de maintenir une activité spécifique au DMP plus longtemps au sein du BAM-H. 
La concentration est augmentée à 125 mg DMP.L-1 durant la 4ème période. La concentration de 
DMP en sortie, reste toujours inférieure à 1 mg DMP.L-1. Le charbon actif permet alors à 
nouveau d’absorber cette variation de charge toxique. L’expérience respirométrique montre qu’à 
la fin de cette dernière période, le taux d’acclimatation de la biomasse est à nouveau revenu au 
niveau observé à la fin du premier échelon. En effet, dès l’injection du DMP, un palier est 
obtenu, caractéristique d’une capacité de biodégradation déjà instaurée.  
 
III.2.2. Influence de l’ajout de composé toxique sur le colmatage 
 
La Figure 6. 13 montre l’évolution des concentrations en EPS (polysaccharides, protéines) dans le 







Figure 6. 13 : Evolution des concentrations en EPS dans le BAM (a), Evolution de la PTM (b) 
 
Durant la 1ère période, les concentrations en EPS dans le surnageant restent constantes et 
inférieures à celles obtenues dans le cas du BAM. L’adsorption sur le CAP d’une partie des EPS 
et du substrat facilement biodégradable peut expliquer cette diminution. Les EPS de faible masse 
moléculaire sont adsorbables dans les macropores du charbon actif. En parallèle, la PTM reste 
constante, aux alentours de 0,07 bar. 
Contrairement au BAM, aucune augmentation de la pression transmembranaire n’est observée 
lors de la 2ème période.  En effet, la PTM est identique à celle de la première période et 
n’augmente pas après l’ajout du DMP. La Figure 6. 13 montre que la concentration en EPS dans 
le surnageant reste constante, traduisant qu’il n’y a ni lyse cellulaire causée par l’ajout du composé 
toxique, ni relargage de composés lié à un stress métabolique. On peut alors supposer que la 
vitesse d’adsorption est suffisamment élevée pour limiter de façon significative la concentration 
en composé toxique dans l’environnement proche des microorganismes. L’adsorbant permet 
donc de protéger les microorganismes du contact avec le DMP en solution. 
Durant les deux dernières phases, aucun colmatage de la membrane n’est observé. En parallèle, 
les concentrations en EPS dans le surnageant restent constantes. 
Ces résultats permettent d’émettre deux hypothèses : 
• les produits microbiens solubles (PMS) de type protéines sont produits lors de l’ajout du 
DMP, mais aussitôt adsorbés sur le CAP, 
• les PMS ne sont pas produits par la biomasse car la cinétique d’adsorption du DMP est 













































Etant donné que les réponses montrent qu’il n’y a plus d’inhibition de la biomasse en présence de 
charbon actif, la deuxième hypothèse semble la plus probable. 
De plus, le chapitre 4 a montré que le charbon actif microporeux (NC60) adsorbe mal la matière 
organique contenue dans le surnageant. Le poids moléculaire des composés est trop important 
par rapport à la taille des pores. Seule une faible quantité de protéines et de polysaccharides 
pourraient donc s’adsorber. Par contre le DMP a montré une forte affinité avec le charbon actif.  
 
III.2.3. Elimination de la DCO 
 
La Figure 6. 14  présente les performances d’élimination de la DCO lors de l’ajout de composé 












































Figure 6. 14 : Evolution de la concentration en entrée et en sortie du BAM-H en présence de toxique dans 
l’alimentation 
 
Les performances épuratoires ne semblent pas significativement affectées par la présence de 
toxique dans l’alimentation. Le charbon actif apporte donc une capacité tampon supplémentaire 
au BAM qui déjà retenait les molécules organiques, en retenant le DMP afin d’éviter l’inhibition 










Ces résultats permettent de mieux comprendre les synergies qui existent entre le processus de 
séparation et de dégradation dans le BAM-H lors du traitement du DMP. Il est alors possible de 
dégager les points positifs suivant : 
• aucune période transitoire n’est nécessaire pour obtenir des rendements d’élimination 
élevés avec le BAM-H, 
• contrairement au BAM, il n’y a aucun colmatage de la membrane causé par l’ajout du 
composé toxique, le CAP permet de limiter le relargage de PMS à fort pouvoir colmatant 
générés par la biomasse sous l’effet d’un toxique, 
• un potentiel de dégradation du DMP en période de carence est maintenu, du fait de la 
bio-régénération lente du charbon actif. 
 
On peut, à l’issue de ce travail, se poser la question de savoir si la totalité du DMP est dégradée 
avant que le charbon actif ne soit purgé du système. A priori, selon le temps de séjour moyen 
imposé (20 jours), il semble que ce soit le cas mais pour confirmation il faudrait réaliser des bilans 
en déterminant expérimentalement les quantités de DMP adsorbées. Une limite identifiée est 
également la faible activité mesurée par respirométrie. Cependant la mesure de cette activité ne 
donne pas une information sur l’activité maximale de la biomasse donc de son potentiel mais 
d’une activité en limitation par le substrat. Il nous a semblé qu’une approche par modélisation 
pourrait apporter certaines réponses. 
 
IV. Modélisation des performances épuratoires  
IV.1. Modélisation du BAM 
IV.1.1. Présentation du Modèle 
 
L’objectif de la modélisation est de tenter de décrire et prédire la concentration en DMP dans le 
perméat durant les différentes phases du scénario. 
Le modèle est basé sur un bilan matière effectué sur le bioréacteur à membrane, en considérant 
un flux entrant et deux flux sortant (perméat + purge). Le modèle est basé sur les hypothèses 
suivantes : 
• une population spécifique XB,DMP participe à la dégradation du DMP, 
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• les populations hétérotrophes principales (XB,H) dégradent les substances facilement 
biodégradables (SS) mais pas le DMP (SDMP), 
• il n’y a pas d’inhibition significative de cette population, 
• il n’y a pas de cométabolisme, 
• le réacteur est infiniment mélangé, 
• il n’y a pas de biomasse en entrée et dans le perméat, 
• la membrane ne retient pas la matière organique soluble (nous venons de montrer que la 
membrane retient une partie de la matière solublemais pas de DMP, cette première 
démarche de modélisation adoptée est simplificatrice mais permettra de s’intéresser à 
cette molécule), 
• il n’y a pas de limitation due à la concentration en oxygène.  
 












Figure 6. 15 : Représentation de la modélisation du BAM 
 
En réalisant le bilan global on parvient à l’Equation 6. 1. 
QpQsQe +=  Equation 6. 1 













−=  Equation 6. 2 
Avec rSDMP la vitesse de consommation du DMP par les microorganismes, définie par les 




















De la même façon, il est possible d’écrire les équations de variations de concentration en 
biomasse spécifique au DMP, en biomasse dégradant le substrat facilement biodégradable et en 


































−=  Equation 6. 5 
La modélisation des vitesses de consommation de substrat et de production de biomasse est 
basée sur les équations présentées dans le chapitre 3. 
La résolution de ces équations différentielles est réalisée sous Matlab® en utilisant une méthode 
de Runge-Kutta à pas variable (ode 45). Les paramètres d’entrée du modèle sont alors tous les 
paramètres cinétiques (déterminés dans le chapitre 3), les concentrations en entrée (identiques à 
celles fixées expérimentalement), les débits (identiques à ceux appliqués expérimentalement) et le 
volume du réacteur. Le seul paramètre ajustable est la concentration en biomasse spécifique à la 
dégradation du DMP.  
 
IV.1.2. Comparaison du modèle aux données expérimentales 
 
Le modèle a été appliqué au BAM, avec les constantes cinétiques déterminées précédemment 
dans le chapitre 3 et les débits et les concentrations présentés dans les chapitres 2 et 6. 












Tableau 6. 3 : Récapitulatif des paramètres du modèle 
Paramètres cinétiques Débit (L.j-1) 
µDMP (j
-1) 4,6 Qe 5 
bDMP (j
-1) 0,24 Qs 4,8 
KDMP (mg DCO.L
-1) 1 Qp 0,2 
YDMP (mg DCO.mg DCO
-1) 0,75 Concentrations (mg DCO.L-1) 
µS (j
-1)* 6 SSe 2000 
bS (j
-1)* 0,24 SDMPe 0-90-0-125 
KS (mg DCO.L
-1)* 20 XDMP (t=0) 0,05 
Yh (mg DCO.mg DCO
-1)* 0,67 XH0(t=0 5000 
* valeur issue du modèle ASM1 
 
Les constantes biologiques de la biomasse spécifique à la dégradation du DMP, déterminées par 
les essais réalisés dans le chapitre 3, sont différentes des constantes du modèle ASM1. 
 
La Figure 6. 16 compare les profils de concentrations en DMP entre le modèle et les expériences, 
ainsi que le profil de concentration en biomasse spécifique de la dégradation du DMP. 
 
 
Figure 6. 16 : Profils de concentration en DMP en sortie de BAM - Comparaison des valeurs modélisées et 
expérimentales ; Profil de concentration en biomasse spécifique à la dégradation du DMP 
 
La Figure 6. 16  montre que le modèle prédit une augmentation de la concentration en DMP en 
sortie de réacteur au 30ème jour, puis une diminution pour atteindre une concentration nulle au 
36ème jour. Le modèle estime donc la période d’acclimatation à six jours. Les mesures 
expérimentales de la concentration de DMP en sortie de BAM, montrent également une 













































est légèrement inférieure à celle prédite par le modèle (85 mg.L-1). Il y a une augmentation de la 
concentration en biomasse, due à l’alimentation en DMP. Il est possible de distinguer trois phases 
pendant cette dynamique. Dans un premier temps, il y a une phase d’accélération exponentielle 
(entre le 30ème et le 36ème jour), durant laquelle il y a multiplication microbienne à un taux µmax et 
sans limitation par le substrat. Ensuite, une phase de décélération est observée pour arriver à un 
état stationnaire à la fin de la 2ème période, la concentration en biomasse se stabilise alors  autour 
de 600 mg DCO.L-1. 
Il n’y a pas d’alimentation en DMP durant la 3ème période, ce qui se traduit par une diminution de 
la concentration en biomasse spécifique, causée par son décès et par la purge. La valeur de la 
concentration en fin de 3ème période ne redescend pas à une valeur aussi faible que celle en début 
de 1er cycle. La période de désacclimatation n’est pas assez longue pour observer une perte totale 
de la biomasse. 
Durant la dernière période, le modèle ne prédit pas d’augmentation de la concentration en DMP 
dans le perméat du BAM, ce qui suppose que l’état d’acclimatation est suffisant pour dégrader la 
nouvelle charge toxique entrante, même si la concentration est supérieure à celle de la 2ème 
période. Cependant, expérimentalement une augmentation de la concentration en DMP dans le 
perméat est mesurée, ce qui signifie que la biomasse n’est pas capable de dégrader transitoirement 
la charge appliquée en DMP. Il y a une augmentation de la concentration en biomasse. Aucune 
phase de croissance exponentielle n’est observée car la cinétique modélisée est limitée par le 
substrat. La concentration en DMP dans l’alimentation étant supérieure à celle de la 2ème période, 
la concentration de stabilisation de la biomasse est supérieure (environ 900 mg.DCO.L-1). 
 
En conclusion, le modèle proposé permet de prédire de façon correcte la phase d’acclimatation 
par croissance de la biomasse. Toutefois, la phase de désacclimatation ne semble pas prédite de 
façon correcte, surestimant les capacités d’épuration de la biomasse. Ceci laisse donc supposer 
qu’un autre mécanisme entre en jeu dans l’acclimatation et la désacclimatation de la biomasse. Il 
est possible d’émettre l’hypothèse qu’un phénomène de désactivation de la biomasse spécifique 
entre en jeu une vitesse plus importante que les processus de décès, expliquant pourquoi, même 
si la concentration en biomasse semble suffisante, il n’y a pas de consommation du DMP. 
 
Les expériences respirométriques ont également été modélisées. La Figure 6. 17  présente la 
comparaison des données expérimentales et modélisées pour la fin de chaque période. Seules les 





Fin de la 2ème période 
 
 
Fin de la 3ème période Fin de la 4ème période 
Figure 6. 17 : Comparaison Modèle-Expérience pour les expériences respirométriques 
 
A la fin de la deuxième période, les expériences montrent une augmentation de l’activité 
respiratoire suite à l’injection du DMP. La réponse en palier (cinétique d’ordre 0 par rapport au 
substrat) est caractéristique d’une biomasse adaptée au substrat. Le modèle montre également une 
augmentation rapide de l’activité respiratoire, traduisant une bonne affinité de la biomasse pour le 
DMP. La durée de dégradation est prédite correctement, cependant, l’activité respiratoire 
maximale prédite par le modèle reste inférieure à celle observée expérimentalement. Ceci 
s’explique par le fait que le rendement de conversion YDMP est sur-estimé (l’oxydation d’un 
intermédiaire n’est pas décrite par le modèle). 
Après la période de carence (3ème période), l’expérience respirométrique montre une période de 
latence de la biomasse avant dégradation du substrat (Figure 6. 17). Suite à cette période de 






































































surestimer l’activité respiratoire maximale et sous-estime le temps de dégradation du DMP. Donc, 
le modèle permet de prédire la perte d’activité, causée par une diminution de la concentration en 
biomasse, mais cette vitesse globale de désacclimatation de la biomasse est sous-estimée. 
L’expérience respirométrique réalisée à la fin des quatre périodes montre une réponse similaire à 
celle obtenue après acclimatation. Une réimplantation spécifique du processus de  dégradation du 
DMP, suite à la période de carence a donc été obtenue (3ème période). Le modèle sous-estime 
légèrement le temps de dégradation mais permet de prévoir correctement la quantité d’oxygène 
consommée, ce qui montre que le rendement de conversion utilisé dans le modèle est cette fois 
vérifié expérimentalement. 
 
En conclusion, ces résultats montrent qu’il est possible de décrire relativement bien les réponses 
respirométriques obtenue après acclimatation (fin 2ème et 4ème) et surtout avec une erreur 
acceptable des durées, donc des vitesses de dégradation du DMP. Le modèle représente 
difficilement la dynamique de la perte d’activité spécifique durant une carence de DMP (fin 3ème 
période) qui semble plus rapide expérimentalement. Ceci peut s’expliquer par une désactivation 
rapide du métabolisme permettant de dégrader le DMP due à la présence continue d’un substrat 
facilement biodégradable alimentant le pilote. Il ne faut pas oublier, en effet, que le modèle a été 
identifié sur les essais batch pendant lesquels les microorganismes étaient placés en absence totale 
de substrat (DMP ou autre). 
 
IV.1.3. Etude de la sensibilité du modèle aux paramètres cinétiques 
 
Le modèle a permis d’étudier l’influence des paramètres de croissance et de décès sur les 
performances du procédé, ainsi que sur les concentrations en biomasse. L’ensemble des résultats 
est présenté en annexe. 
En résumé, avec le modèle choisi et l’étude de sensibilité, la dynamique d’acclimatation d’une 
population à une nouvelle molécule est divisée en deux phases : 
• une phase de croissance exponentielle lors de la première exposition, contrôlée par le taux 
de croissance, qui dure tant que la molécule est présente en quantité significative dans le 
réacteur, 
• une phase de croissance limitée par le flux de substrat, lorsque celui-ci est en 
concentration faible dans le réacteur (la population est alors installée). Dans ce cas, le taux 
de croissance n’a aucune influence, mais le taux de décès, le taux de conversion, le flux de 




Pour cette raison, la réponse à la première exposition à la molécule est très sensible au taux de 
croissance. Ces simulations ont permis de montrer que le taux de croissance avait une forte 
influence sur les performances épuratoires lors du premier échelon de DMP, durant la croissance 
de la biomasse. Ces simulations montrent qu’une diminution du taux de croissance induit un 
retard de la croissance de la population bactérienne (d’où une augmentation de la concentration 
en DMP dans le perméat). Cependant, la durée du premier échelon est suffisamment longue pour 
atteindre un état final stable. 
Pour cette même raison, la réponse de la deuxième exposition ne peut être simulée différemment 
que par une meilleure description des phénomènes de décès ou de désactivation et réactivation. 
En effet, lors des simulations, il a été montré que le taux de décès a surtout une influence sur la 
phase de décès de la biomasse en période carence (période 3) et limite son développement en 
stabilisant la concentration maximale à une valeur inférieure à celle de la référence. Mais, malgré 
tout, le profil de concentration en DMP n’est que peu affecté par des variations du taux de décès 
de 50 %, et il faudrait prendre en compte une dynamique de désactivation beaucoup plus rapide 
pour prédire la réponse de la population à la deuxième exposition au DMP. 
 
IV.2. Modélisation du procédé hybride 
IV.2.1. Modèle 
 
Nous supposons dans le modèle que le DMP est préférentiellement adsorbé par rapport aux 
autres formes de matière organique. Par conséquent seule l’adsorption du DMP est modélisée 








−−−=  Equation 6. 6 
 
Le modèle biologique est identique à celui présenté précédemment, l’Equation 6. 2 a été 
remplacée par l’Equation 6. 7 , car il faut tenir compte de la concentration en DMP qui est 
adsorbée. 









−=  Equation 6. 7 
 




Les paramètres d’adsorption du modèle sont présentés dans Tableau 6. 4. Les constantes ont été 
déterminées à partir de mesures effectuées en corps purs. On suppose alors qu’il n’y a pas de 
modification des cinétiques d’adsorption due à la présence de matière organique et de biomasse. 
Tableau 6. 4 : Paramètres d'adsorption du modèle 
Constantes Valeurs 
qm (mg.mg.-1) 0,8 
m (mg.L-1) 1000 
k1 (L.mg-1.h-1) 1 
k2 (h-1) 1,5 
 
 
IV.2.2. Comparaison du modèle aux données expérimentales 
 
Les profils de concentration en DMP dans le perméat, expérimentaux et modélisés, ont été 























Figure 6. 18 : Profils de concentration en DMP en entrée et en sortie de BAM-H. Comparaison des valeurs 
modélisées et expérimentales. Profil de concentration en biomasse spécifique à la dégradation du DMP 
 
Le modèle prévoit une légère augmentation de la concentration en DMP dans la phase liquide à 
partir du 35ème jour, bien que l’expérience montre que la concentration reste presque nulle durant 
toute la 2ème période. Ceci signifie que le charbon actif se sature en théorie en cinq jours. En 
parallèle la modélisation de la concentration en biomasse active montre un développement 























croissance, de type exponentielle, apparaît uniquement lorsque la concentration en DMP dans la 
phase liquide est suffisante (plus de limitation par le substrat). L’adsorption du DMP retarde donc 
le développement de la biomasse spécifique à la dégradation du DMP, par rapport au BAM. La 
concentration en biomasse augmente rapidement avant de diminuer et converge vers 600-700 
mg.L-1 jusqu’à la fin de la 2ème période. En effet, il y a dégradation du DMP accumulé dans le 
charbon, ce qui engendre transitoirement de fortes concentrations en biomasse spécifique par 
rapport au BAM. Une fois que le DMP est totalement désorbé et consommé, la concentration en 
biomasse spécifique diminue vers une valeur identique à celle du BAM en théorie, car il y a 
consommation du flux de DMP entrant dans le BAM-H. 
Durant la 3ème période, il n’y a pas de DMP en entrée du BAM, le modèle ne prédit donc aucune 
concentration en DMP en sortie et la concentration en biomasse spécifique diminue à une vitesse 
plus importante qu’à la fin de la 2ème période. 
Lors de la dernière période (deuxième échelon), le modèle ne prédit pas d’augmentation de la 
concentration en DMP en sortie, ce qui est cohérent avec l’expérience. Comme pour les 
simulations du BAM, la biomasse étant supposée implantée celle-ci dégrade le flux de substrat 
sans qu’il y ait besoin de l’adsorption. Mais en réalité l’adsorption joue un rôle puisqu’elle permet 
d’éviter expérimentalement l’apparition du DMP, rôle que le modèle ne peut prédire car il sous-
estime la désactivation de la biomasse lors de la carence de DMP. 
En fin de période, la concentration en biomasse active est proche de celle obtenue avec le BAM, 
laissant supposer des potentiels de dégradation proches. 
Les expériences respirométriques ont également été modélisées. La Figure 6. 19  présente 
l’activité respiratoire, les profils de concentration en biomasse, en DMP au sein de la phase 
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Figure 6. 19 : Modélisation des expériences respirométriques. Modélisation de l’activité respiratoire, de la 
concentration en biomasse, de la concentration en DMP dans la phase liquide et adsorbée après l’injection de 40 
mg DMP.L-1 dans un respiromètre. 
 
Quelle que soit la période, le DMP est adsorbé rapidement et induit ainsi une faible concentration 
en DMP dans la phase liquide (<< 1mg.L-1). La concentration en DMP devient alors limitante. 
Les profils respirométriques modélisés ne présentent aucune augmentation de l’activité 
respiratoire comme celle qui est observée expérimentalement, malgré la croissance bactérienne et 
la consommation du DMP adsorbé. La cinétique de dégradation modélisée est limitée par le 
substrat (d’ordre 1) et ne peut prédire une augmentation exponentielle suivie d’une chute brutale 
de l’activité comme il est observé au niveau expérimental. Il semble alors que l’hypothèse d’un 
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concentration en DMP dans la phase liquide reste trop faible pour assurer une dynamique de 
l’activité respiratoire comme celle observée sur les respirogrammes expérimentaux. 
Ces résultats confirment alors les conclusions précédentes. La biomasse spécifique au DMP se 
développe probablement au voisinage des particules de charbon actif, là où la concentration en 
DMP n’est pas limitante. Cette hypothèse montre également que le modèle sous-estime les 
performances du procédé. Le développement d’une biomasse aux abords des particules de CA 
peut générer une dégradation plus rapide du DMP évitant la saturation du charbon actif. La 




La modélisation du procédé, si l’on fait l’hypothèse du développement d’une biomasse spécifique 
à la dégradation du DMP, permet de tirer les conclusions suivantes : 
• L’adsorbant permet d’accumuler le DMP pendant presque 10 jours, avant qu’une 
population acclimatée ne se développe. Puis celle-ci régénère l’adsorbant dont la teneur 
en DMP se stabilise à X mg.mg-1 (c’est alors la fuite par la purge qui est obtenue). 
• Lors de la carence en DMP, le modèle ne prédit pas un maintien important de la 
biomasse acclimatée car la quantité de DMP stockée dans le CA (et modélisée) ne 
représente pas une quantité significative permettant de fournir un flux de substrat pour la 
population. Le modèle sous-estime donc les performances du système. Ceci pourrait 
provenir du fait que le modèle considère un développement homogène de la biomasse, 
alors qu’il est probable que la population spécifique à la dégradation du DMP se 
développe aux abords des particules adsorbantes, là où la concentration en DMP n’est 
pas limitante. Il est toutefois possible de déterminer les paramètres à maîtriser afin 
d’obtenir les meilleures performances possibles. Il est difficile de jouer sur les paramètres 
biologiques (taux de croissance, de décès), c’est pourquoi l’optimisation des performances 
passe par le choix de l’adsorbant adéquat, en terme de diamètre et concentration des 
particules adsorbantes. 
 
V. Influence de l’âge de boue 
 
Un autre cycle de 60 jours a permis de mettre en évidence la potentialité du procédé à un âge de 
boues de 40 jours. Nous nous sommes uniquement intéressés aux performances de dégradation 
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du DMP lors des différentes périodes du scénario. L’ensemble des résultats est présenté en 
annexe. 
 
Les résultats montrent qu’il peut être intéressant d’augmenter l’âge de boue afin d’augmenter la 
potentialité du procédé hybride. L’augmentation de l’âge de boue permet alors : 
• de diminuer la production de boue. La quantité de boue produite dans le cas du procédé 
hybride reste inférieure à celles trouvées dans la bibliographie pour les mêmes âges de 
boue. La production de boue diminue également entre 20 jours et 40 jours d’âge de boue, 
• de diminuer l’apport en adsorbant dans le BAM-H. La quantité d’adsorbant ajoutée est 
proportionnelle au débit de purge, donc à l’âge de boue. 
 
Cependant, une augmentation de l’âge de boue pourrait avoir des effets négatifs sur le procédé 
hybride :  
• saturation plus importante du CA ? Les résultats expérimentaux ne montrent cependant 
pas d’influence de l’age de boue sur cette saturation. Le charbon actif garde donc ses 
capacités d’adsorption vis-à-vis du DMP même lorsqu’il séjourne en moyenne 40 jours 
dans le système biologique. Il serait intéressant d’évaluer alors l’impact d’un temps de 
séjour plus important. Y a-t-il une limite à partir de laquelle le charbon actif ne sera plus 
régénéré ? 
• augmentation de la concentration en boue ? l’étude a montré qu’aucun colmatage n’était 
observé. De plus, dans le chapitre précédent il a été montré qu’une augmentation du 
temps de contact entre la boue et le charbon actif permet de mieux structurer les flocs et 
de diminuer la résistance du dépôt formé à la surface  de la membrane. 
 
VI. Comparaison des différents procédés biologiques : 
BA/BAM/BAM-hybride  
 
Cette étude a permis de comparer les différents procédés biologiques existants. Il est alors 





Tableau 6. 5 : Comparaison des procédés biologiques existant pour un age de boues de 20 jours dans le cas 
d’un traitement d’un substrat synthétique 
 BA BAM BAM-H 
Elimination DCO (%) 96 % 98 % 98 % 
Elimination DMP par une 
population non acclimatée (%) 
0 * 0 99,9 
Elimination du DMP par une 
population acclimatée (%) 
99,9 * 99,9 100 
Production de boues (kg MVS. 
kg DCO-1) 
0,2-0,3** 0,25 ± 0,02 0,18 ± 0,02 
Flux soutenable (L.h-1.m-2) - 3,5 ± 0,5 12 ± 0,5 
* d’après les essais respirométriques 
** d’après Trouvé et al. (1994) 
 
Au niveau du BAM-H, les données sont issues des résultats expérimentaux obtenus. Il reste 
toutefois à optimiser les conditions de fonctionnement afin de minimiser l’apport en charbon 
actif. Dans les conditions testées, le surcoût dû à l’ajout de charbon actif est de 0,006 €.m-3 d’eau 
produite (pour un âge de boue de 20 jours). Une augmentation du flux et/ou une augmentation 
de l’age de boue permettrait de diminuer ce coût. Les résultats expérimentaux ont montré qu’il 
était possible d’augmenter l’âge de boue à 40 jours et le flux à environ 10 L.h-1.m-2 sans pour 
autant engendrer de colmatage, ce qui permettrait alors de diminuer encore le surcoût. Il semble 
toutefois, difficile d’estimer des coûts d’investissement et de fonctionnement. Des essais sur un 
pilote de taille semi-industrielle permettraient alors d’évaluer ces coûts. Par rapport à un BAM, ce 
tableau montre qu’il est possible de gagner en productivité et que, dès qu’il y a une injection de 
composé toxique, le BAM-H permet d’obtenir de forts taux d’élimination. 
 











Tableau 6. 6 : Comparaison du BAM au BAM hybride pour le traitement d’effluents industriels 
Procédés BA BAM BAM 
hybride 
Efficacité de traitement au démarrage 
pour l’élimination de la DCO 
+ ++ ++ 
Efficacité de traitement au démarrage 
pour l’élimination du DMP 
- - ++ 
Efficacité de traitement en régime 
permanent pour l’élimination du DMP 
++ ++ ++ 
Production de boue + + ++ 
Limitation du colmatage / - ++ 
+ : élément positif ; - : élément négatif ; / : pas d’intérêt 
 
Cette comparaison montre que le procédé hybride est moins intéressant lorsque la production de 
composé toxique est continue. Il devient plus avantageux que les autres procédés actuellement 
utilisés dans certains cas : 
• des industries ayant des fortes concentrations en composé toxique avec des variations de 
charges (en composition et en concentration), 
• une industrie ne produisant des effluents toxiques qu’une fois par jour ou par semaine, le 




Ce chapitre a permis de caractériser le fonctionnement d’un BAM et d’un BAM-H pour le 
traitement d’un effluent contenant un composé toxique et a permis d’apporter un certain nombre 
de réponses aux questions posées au début de ce chapitre : 
 
• Quelles sont les performances globales d’un BAM et du BAM-H ? 
Lors du traitement d’un substrat synthétique concentré (1,5 - 2 g DCO.L-1), les performances 
épuratoires du BAM et du BAM-H sont proches et élevées (> 90 %). Toutefois, la présence de 
charbon actif dans le BAM-H permet de tamponner les légères variations de charge, ce qui 
présente l’avantage de produire un perméat de qualité constante. Lors du traitement d’un effluent 
synthétique sans composé toxique, les productions de boues sont relativement faibles avec le 
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BAM-H, ce qui laisse penser que l’ajout de particules adsorbantes permet de limiter la production 
biologique de boues de 10 à 25 %. Cet aspect doit cependant être approfondi. 
 
• Quelles sont les performances de traitement d’un BAM et du BAM-H, en présence de 
DMP ?  
Lorsque la biomasse est acclimatée, les performances de traitement sont similaires (> 99 %). Pour 
atteindre ces performances, une période d’acclimatation est nécessaire pour le BAM. Durant cette 
période, la concentration en DMP dans le perméat augmente, puis diminue en fonction de l’état 
d’acclimatation. Aucune phase transitoire n’est observée dans le BAM-H, c’est à dire que le 
rendement épuratoire est toujours supérieur à 99 %. 
 
• Y a-t-il des différences dans les mécanismes de dégradation entre le BAM et le BAM-H? 
Les analyses cinétiques laissent penser que les populations bactériennes ne se développent pas de 
la même façon dans le BAM et le BAM-H. En effet, dans le cas du BAM-H, il semble que la 
croissance bactérienne soit hétérogène et favorisée au voisinage des particules de charbon actif 
car le DMP est d’abord adsorbé puis dégradé. 
 
• Y a-t-il des différences colmatage entre le BAM et le BAM-H ? 
Le fonctionnement de la membrane et son colmatage sont complètement différents dans les deux 
réacteurs. Les flux soutenables obtenus dans le BAM-H sont nettement supérieurs à ceux du 
BAM, dans la gamme de concentration en toxique et en CAP avec laquelle nous avons travaillé. 
Lors d’une injection de toxique le BAM-H peut fonctionner sans colmatage mesurable, alors que 
le BAM subit un colmatage très rapide analogue aux montées brutales à long-terme de PTM non-
expliquées. Les hypothèses suivantes ont été proposées pour expliquer ces comportements : 
o Le chapitre 5 a montré que, dans un milieu biologique sans réaction (sans flocs) 
les particules de charbon actif permettent de limiter le colmatage dans un 
surnageant biologique et de trouver des conditions de flux soutenable pour une 
concentration en CAP suffisante. Le rôle des particules est, ici, de structurer le 
dépôt en modifiant les interactions en son sein et d’éliminer par adsorption 
certaines molécules adsorbantes. La part relative de ces deux phénomènes dans la 
maîtrise du colmatage n’est pas élucidée mais les mêmes phénomènes doivent 
prendre place dans le BAM-H. 
o Dans le cas du BAM-H, l’adsorption rapide du DMP dans les adsorbants permet 
de maintenir une faible concentration en DMP dans la phase liquide et de limiter 
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la production de polymères promoteurs de colmatage par les micro-organismes, 
ce qui limite le colmatage de la membrane.  
 
• Est-il possible de modéliser les performances épuratoires du BAM et du BAM-H ? 
Le modèle présenté repose sur la croissance d’une biomasse spécifique pour la dégradation du 
DMP. Il semble que l’étape d’acclimatation de la biomasse lors de la première exposition au 
toxique dans le cas du BAM soit correctement prédite par le modèle. Cependant, la prédiction de 
la désacclimatation nécessiterait d’introduire d’autres mécanismes (activation-désactivation). Dans 
le cas du BAM-H, le modèle a permis de montrer que l’hypothèse qu’une croissance homogène 
ne permet pas de prédire correctement les cinétiques respirométriques. L’hypothèse d’une 
croissance hétérogène d’une population spécifique qui se concentre autour des particules de 
charbon actif semble plus probable. Même si le modèle permet de prédire le profil de 
concentration dans le perméat (qui est nul), les mécanismes pris en compte ne relatent donc que 


























Cette étude avait pour objectif de développer un procédé hybride mettant en synergie 
bioréaction, adsorption et séparation membranaire pour le traitement des effluents industriels. La 
démarche adoptée a consisté à étudier chacune des opérations unitaires et les interactions deux à 
deux avant d’étudier le procédé BAM-hybride dans sa globalité. La molécule modèle choisie pour 
représenter un composé toxique est le DMP.  
 
Cette étude a permis de mettre en évidence les avantages et intérêts d’un BAM-hybride par 
rapport à un BAM conventionnel ou par rapport à une boue activée conventionnelle : 
1. Diminution des phénomènes de colmatage :  
a. en absence de DMP, pour un surnageant biologique, l’ajout de CAP dans une 
certaine gamme de concentration permet de diminuer le flux critique (cf 
chapitre 5),  
b. en présence de DMP et lors du fonctionnement du BAM-hybride, le CAP 
protège la biomasse de la présence du DMP, en diminuant sa concentration 
dans le surnageant. Ceci permet de réduire la production massive de protéines 
par le milieu biologique et donc le colmatage et ses propriétés de résistance 
spécifique. Cette étude permet donc de confirmer le rôle des protéines dans le 
surnageant sur la dynamique de colmatage et de montrer qu’un contrôle de la 
concentration en protéines par adsorption des espèces favorisant leur 
excrétion permet de limiter le colmatage. 
 
2. Amélioration du temps de réponse du système complet bioréaction+ membrane pour 
l’élimination d’un composé toxique. Par rapport à un procédé conventionnel il n’y a 
plus de nécessité de période longue d’adaptation, et les concentrations en toxique 
admissibles en entrée du système sont supérieures à celle d’un BAM et d’un BA. 
L’ajout de particules adsorbantes permet donc d’améliorer la fiabilité du procédé 
BAM. 
 
3. Diminution de la production de boue (≈ 10-15 %). Ceci est probablement dû au fait 
qu’une partie de la DCO n’est pas dégradée, mais adsorbée à la surface de l’adsorbant, 
minimisant la quantité de biomasse produite. 
 
4. Possibilité de bio-régénérer l’adsorbant. La structure poreuse influe sur les 
performances d’élimination du DMP. Ainsi, il est possible de limiter l’inhibition de la 
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biomasse par adsorption du composé toxique et de développer un potentiel spécifique 
pour dégrader le DMP adsorbé. Les résultats laissent supposer que la cinétique 
d’adsorption est plus rapide que la cinétique de biodégradation. Notre étude montre 
qu’il est possible de régénérer plus de 90 % de l’adsorbant par voie biologique. Ce 
point est important car il permet d’envisager une régénération du CAP in situ et donc 
de fonctionner avec un faible apport de CAP neuf dans le système, ce qui aura un 
impact sur les coûts de fonctionnement du BAM-hybride. 
 
Ces intérêts importants du procédé BAM-hybride vont permettre d’envisager son développement 
et sa mise en œuvre pour des applications variées, dans tous les cas où les molécules inhibant 
l’activité biologique sont présentes et/ou la présence de matières organiques est telle que les 
phénomènes de colmatage à long terme sont rédhibitoires pour un procédé conventionnel. 
 
De plus, l’étude des mécanismes des différentes opérations unitaires mises en œuvre dans le 
BAM-hybride et de leur couplage deux à deux a permis d’élucider certains points, de mettre en 
évidence les interactions entre les différents phénomènes et de préciser les mécanismes afin de 
proposer un mode de fonctionnement du procédé à une échelle semi-industrielle.  
 
1. Caractérisation de  la toxicité du DMP sur une population mixte non acclimatée pour une 
boue activée classique et pour un bioréacteur à membrane. La concentration inhibitrice 
déterminée est fonction du type de boue et de la méthode de mesure utilisée. Ainsi dans 
des conditions expérimentales données, l’EC50 est de 78 mg DMP.L
-1 pour une boue 
activée et de 130 mg DMP.L-1 pour une boue de BAM. La présence de la membrane 
modifie donc le comportement du milieu biologique qui est susceptible d’accepter de plus 
fortes concentrations en DMP. Nous avons donc mis en évidence un intérêt peu connu 
des BAM par rapport aux BA. Ce travail a également permis de préciser les mécanismes 
de dégradation du DMP par une biomasse non acclimatée et de montrer la présence 
d’une double réponse lors de la dégradation du DMP. Cette observation, confrontée aux 
résultats de Stenstrom (1999) amène à dire que la dégradation du DMP s’effectue en deux 
étapes aux cinétiques d’activation et de désactivation différentes. Un modèle, basé sur la 
croissance spécifique d’une population, a été proposé pour décrire l’acclimatation de la 
biomasse au composé toxique. Ce modèle, validé par des expériences respirométriques, 




2. Caractérisation des phénomènes d’adsorption sur charbon actif ou floc biologique et mise 
en évidence des interactions entre la biomasse et le charbon actif au sein d’un même 
réacteur. La structure poreuse de l’adsorbant est un élément primordial dans les capacités 
d’adsorption. Ainsi, un charbon actif macroporeux (HP) adsorbe en plus grande quantité 
les composés à fort poids moléculaire constituant le surnageant, que le charbon actif 
microporeux (NC60). Ce dernier au contraire permet une adsorption plus importante des 
composés toxiques testés. L’étude de l’adsorption compétitive a montré que les deux 
charbons adsorbent préférentiellement le composé toxique. La modélisation de la 
compétition d’adsorption par un modèle semi-empirique de type Langmuir Freundlich 
permet une bonne estimation des isothermes pour des solutions multi-composés. La 
modélisation de type IAST amène à une moins bonne prédiction des performances 
d’adsorption mais offre l’avantage d’être une méthode prédictive, c'est-à-dire que seules 
les isothermes en corps pur sont nécessaires pour prédire les isothermes d’adsorption. 
 
3. Biosorption du DMP sur les flocs biologiques. Comparée à l’adsorption sur charbon actif, 
la biosorption est plus rapide (constante cinétique 10 fois supérieure) mais les quantités 
adsorbées sont inférieures (environ 100 fois pour les faibles concentrations à l’équilibre et 
5 fois pour des concentrations de l’ordre de 100 mg DMP.L-1 à l’équilibre). 
 
4. Maîtrise du colmatage de la membrane 
a) Caractérisation du colmatage causé par du charbon actif, du surnageant 
biologique et du composé toxique. Le charbon actif ne colmate pas les 
membranes jusqu’à des concentrations de 4 g.L-1 dans les conditions testées. Le 
pouvoir colmatant d’un surnageant de bioréacteur a également été démontré. 
L’ajout de charbon actif dans le surnageant permet d’obtenir un flux soutenable, 
c’est à dire de limiter le colmatage des membranes dans certaines conditions de 
filtration. La concentration et les propriétés poreuses de l’adsorbant jouent 
également un rôle important dans la limitation du colmatage : une augmentation 
de la concentration en charbon actif permet d’augmenter la valeur du flux 
soutenable et le charbon actif macroporeux permet d’obtenir de meilleures 
performances de filtration car il adsorbe plus de matière organique, responsable 
du colmatage. Lorsque du DMP est ajouté au surnageant, les performances de 
filtration diminuent. En effet, le DMP est préférentiellement adsorbé, il reste 
donc plus de matière organique dans le surnageant. 
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b) Filtration de boues de BAM, qui a permis de confirmer les résultats sur les 
phénomènes de colmatage. Ainsi, la taille des flocs biologiques et la concentration 
en polymères dans le surnageant sont des paramètres à maîtriser pour limiter le 
colmatage. L’ajout de particules adsorbantes dans le milieu biologique complexe 
permet de limiter le colmatage. Le rôle du  charbon actif peut être double : 
adsorption d’une partie des polymères présents dans le surnageant et structuration 
du dépôt à la surface de la membrane. Le rôle relatif de ces deux phénomènes 
possibles n’a pas été précisé. Nous avons par contre mis en évidence la 
dynamique de l’insertion de l’adsorbant dans les flocs biologiques: Il faut un 
certain temps pour obtenir des flocs ayant une résistance plus faible. 
 
5. Modélisation de l’activité biologique dans le BAM et le BAM-hybride. Un modèle 
simple a été développé en prenant des hypothèses simplificatrices fortes. Il peut être 
utilisé  pour décrire le fonctionnement du procédé et simuler des variations de 
paramètres cinétiques ou opératoires sur les performances du procédé. 
 
L’étude a permis de dégager quelques paramètres à maîtriser pour une bonne conduite du BAM-
H, ce qui peut constituer des perspectives à ce travail :  
• paramètres d’adsorption : une taille de particules plus élevée (~ 200 µm), devrait être 
étudiée. La concentration en adsorbant doit être un compromis, ni trop élevée (car 
forte augmentation de la concentration en particules, engendrant une augmentation des 
coûts de fonctionnement), ni trop faible (car les performances épuratoires du procédé 
s’en trouvent diminuées) permettant de ne pas adsorber le DMP trop rapidement, 
• paramètres de conduite du procédé : l’augmentation de l’âge de boue permet de limiter 
l’apport de charbon actif et diminue la production de boue. Malgré une augmentation de 
la concentration en biomasse il n’y a pas de colmatage supplémentaire.  
 
A l’issue de ce  travail plusieurs perspectives de réflexion et d’investigation apparaissent: 
 
1. Ce travail a été focalisé sur une molécule modèle, de manière à avoir des expériences 
reproductibles et bien définies. Il serait maintenant intéressant de travailler avec d’autres 
composés, puis avec des mélanges de plusieurs composés, afin de mettre en évidence  le 




2. La conduite du procédé n’a pas été optimisée dans ce travail, notamment l’aération, 
l’injection d’adsorbant et les cycles de filtration et de régénération hydrauliques et/ou 
chimiques. Il serait également intéressant de faire les expérimentations avec un pilote de 
taille semi-industrielle en mode frontal externe, ce qui permettrait de fonctionner dans 
des conditions permettant une extrapolation des résultats à l’échelle industrielle et de 
pouvoir fournir des données intéressantes sur le pilotage de l’installation. 
 
3. Les boues produites par le BAM hybrides sont spécifiques car elles contiennent des 
particules de charbon actif. On peut s’interroger sur le devenir de ces boues et sur leur 
comportement dans les étapes de filtration/déshydratation/séchage. Des études ont 
montré la potentialité d’utiliser les boues comme adsorbant après combustion (Kargi et 
al., 2005). Qu’en est-il alors des boues de BAM hybrides ? Des essais de carbonisation 
et d’activation, puis d’adsorption pourraient être intéressantes pour évaluer la possibilité 
de recycler en totalité le charbon. Toutefois, il reste à évaluer les performances et les 
coûts de cette fabrication d’adsorbant. 
 
4. Le rôle des EPS et de la taille des flocs biologiques dans le colmatage des membranes a 
été à nouveau montré dans cette étude. Or les polymères sont en partie responsables de 
la floculation, donc de leur taille. Y a-t-il alors une relation entre la concentration en 
EPS dans le surnageant et la taille des flocs ?  Est-ce que la présence d’adsorbant dans 
les flocs modifie leurs propriétés structurelles (taille, compressibilité)  et leur filtrabilité ? 
L’influence relative de la réduction des EPS du surnageant par adsorption et de la 
modification de structure des dépôts par ajout de particules reste à préciser. 
 
5. L’étude a montré que la dégradation du DMP est probablement due au développement 
d’une biomasse. L’ajout de particules adsorbantes concentre le composé toxique aux 
abords du charbon actif. La biomasse spécifique se développe-t-elle alors au niveau de 
l’adsorbant ou est-elle uniformément répartie dans le réacteur ? Une analyse par 
marquage fluorescent in situ associé à des observations au microscope confocal 
permettrait d’apporter des éléments de réponse sur la localisation spatiale de la 
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Annexe Chapitre 1 
Modélisation de l’adsorption 
 
Il existe principalement deux modèles d’isothermes d’adsorption : Langmuir et Freundlich. Ce 
sont des équations à deux paramètres ajustables. Il existe également des modèles à trois 
paramètres ou plus  (Tableau 1). Les modèles à deux paramètres suffisent dans 99 % des cas, 
pour représenter correctement le processus d’adsorption. 
 
ISOTHERME DE LANGMUIR 
 
L’isotherme d’adsorption traduit la relation entre la quantité de soluté adsorbé et la concentration 
dans la phase liquide à une température constante donnée. Quand une solution est en contact 
avec un adsorbant et que le système est capable d’atteindre à un équilibre, la vitesse à laquelle les 
molécules sont adsorbées est égale à leur vitesse de désorption. 
Les hypothèses du modèle de Langmuir : 
• l’adsorption a lieu sur des sites localisés à la surface, 
• chaque site ne peut se lier qu’à une seule molécule des espèces adsorbées, 
• l’énergie d’adsorption est la même pour tous les sites, 
• il n’y a pas de force d’interaction entre deux molécules adjacentes adsorbées. 
 






=  Équation 1 
 
Physiquement, qm représente la concentration du composé adsorbé à la surface quand il y a 
formation d’une couche monomoléculaire complète. Le coefficient d’adsorption b est fonction 
de la température et peut être envisagée comme l’énergie d’adsorption du composé. 
 
ISOTHERME DE FREUNDLICH 
 
Le modèle de Freundlich est un modèle à deux paramètres K et n : 
n/1




avec n une constante généralement supérieure à 1. 
 
La limite de ce modèle apparaît pour les fortes concentrations Ce. En effet, q augmente tant que 
la concentration à l’équilibre augmente, or ceci est physiquement impossible. Cependant, dans de 
nombreuses études, la concentration en soluté est suffisamment faible pour ne pas poser 
problème. 
 
Tableau 1: Modèles d'adsorption monocomposé à plus de deux paramètres (Tien, 1994) 









=  b, qm,1/n  






 a, b, β 







=  A, B, n Phenol,  p-bromophenol 





=  qm, b, n  
 
Le modèle de Freundlich implique que la distribution de l’énergie pour l’adsorption est de type 
exponentiel. Ce modèle semble donner de meilleurs résultats pour l’adsorption de solutés en 
phase liquide. 
 
MODELISATION DE L’ADSORPTION MULTICOMPOSE 
 
LES MODELES  
 
Les modèles empiriques disponibles sont applicables à des mélanges de plus de deux solutés. 
L’isotherme de Langmuir pour deux composés pose le problème de la compétitivité d’adsorption 
sur un même site. En effet, ce modèle suppose que les composés n’entrent pas en compétition. 
Jain et al. (1973) ont modifié cette équation en prenant en compte les incertitudes. 
 
Les modèles à 3 x i paramètres permettent d’avoir une meilleure description de l’adsorption. 
Toutefois, il est relativement difficile de déterminer tous les paramètres. Les valeurs des 
coefficients ni sont généralement proches de ceux obtenus en corps purs. Pour des cas où il y a 
des dizaines voire des centaines de composés, on peut raisonner en COT, se ramenant ainsi à un 
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seul soluté. Les modèles d’adsorption multicomposés répertoriés dans le Tableau 2 ne permettent 
pas de déterminer a priori les constantes d’adsorption. 
 
Tableau 2: Modèles d'adsorption multicomposé (Tien, 1994) 




































































3 x i 2 solutés 
 
De Laat (1988) constate à travers des expériences d’adsorption à plusieurs solutés que les 
modèles sont insuffisants pour décrire les phénomènes d’adsorption et que l’adsorption 
compétitive n’est pas modélisable avec des modèles simples. La modélisation doit donc se faire 
avec des modèles à plus de trois paramètres. 
 
D’autres modèles comme la théorie de la solution idéale adsorbée (IAST) sont plus difficiles à 
mettre en œuvre et la qualité de la prédiction des quantités adsorbées est largement fonction du 
type de molécules. Ainsi, le modèle donne de meilleurs résultats dans le cas de composés 
structurellement proches (exemple du phénol et p-nitrophenol, Jossens et al. (1978)). Cependant, 
les modèles de type IAST présentent l’avantage de prédire les phénomènes d’adsorption 
compétitive à partir des isothermes en corps purs. 
 
LE MODEL PREDICTIF : THEORIE DE LA SOLUTION ADSORBEE IDEALE (IAST) 
 
L’approche thermodynamique de la solution adsorbée a été développée par Myers et Prausnitz 
(1965) afin de prédire les équilibres d’adsorption d’un mélange gazeux ou liquide à partir des 
données en corps purs. Elle a été établie en considérant les hypothèses suivantes : 
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• l’adsorption est isotherme, 
• les propriétés thermodynamiques de la phase adsorbée sont celles d’une phase liquide, 
• le mélange liquide est parfait, 
• l’adsorbant est inerte au sens thermodynamique (les modifications thermodynamique sont 
négligeables : invariance de la surface), 
• les effets stériques n’étant pas pris en compte, la surface d’adsorption de chacun des 
constituants est identique. 
 
Cinq équations peuvent être considérées pour traduire l’état d’équilibre : 






iT qq  Équation 3 





i ==  Équation 4 
N) à 1(i   CZC 0iii ==  Équation 5 
 













 Équation 6 















=== ∫  Équation 7 
Le choix du modèle de corrélation est prédominant quant à la précision de la prédiction. Selon la 
complexité de la forme mathématique du modèle monocomposé, son intégration dans le modèle 
IAST est plus ou moins directe. L’intégration du modèle de Freundlich dans le modèle IAST a 






=  Équation 8 































 Équation 9 
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Le système obtenu est alors plus complexe à résoudre que les modèles étendus présentés 
précédemment, mais il possède l’avantage d’une plus grande flexibilité d’utilisation, et donc d’une 
meilleure sensibilité. 
A faible taux de remplissage, ou dans le cas où les espèces adsorbées ont des propriétés physico-
chimiques et d’adsorption similaires, l’IAST est un modèle efficace pour l’adsorption sur charbon 
actif (Edie et al., 2001) ou sur zéolithe (Garrot, 2000). 
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Annexe Chapitre 3 







global bh bdmp Ydmp mudmp Kimin Kimax Ksdmp a b 
 












t_ini=[0 23.03 30.9 35.44 41 44.26 46.5 48.6 50.3 52 53.71 54.93 56.12 57.35 58.55 59.8 61.05 
62.26 63.51 64.75 65.94 67.16]; 
t_end=[23 30.8 35.34 40.91 44.16 46.4 48.5 50.2 51.9 53.61 54.83 56.02 57.25 58.46 59.71 60.96 









    Xdmp0=2; 
    I0=I_inj; 
else 
    Xdmp0=Xdmp(i); 


















































Annexe Chapitre 4 
Définition du protocole expérimental de 
biorégénération 
L’évolution des cinétiques de la dégradation biologique aérobie du toluène a été évaluée en 
présence et en absence de CA. Elle est appréciée par la mesure des concentrations gazeuses en 
CO2 et O2. 
 
SUIVI DE LA DEGRADATION DU TOLUENE AU MOYEN DE LA PRODUCTION 
DE CO2 
 
L’évolution du CO2 produit par la dégradation bactérienne du toluène est illustrée en Figure 2. 
 
Figure 2: Évolution de la production de CO2 lors de la dégradation du toluène (Vréacteur= 120 mL ; 
Volume Liquide = 20 mL ; T = 30°C ; Biomasse = 100 mg.L-1 ; Toluène =  216 mg.L-1 ; CA =  1 g.L-1) 
 
La Figure 2 montre que l’ajout de toluène comme seule source de carbone engendre une 
augmentation de la production de CO2 par les microorganismes production (donc une 
respiration). Dans les résultats présentés, il n’est pas tenu compte de l’incidence des quantités 
dissoutes et du pH sur les quantités de CO2 mesurées. La respiration endogène (ou la 
consommation de la matière organique résiduelle) est régulière et aboutit à la production de 13 










































de la population bactérienne. Après 120-140 heures, la totalité du toluène en solution semble être 
dégradée.  
La cinétique de dégradation est apparemment plus lente en présence du charbon microporeux 
(NC60). Il n’y a aucune incidence sur la vitesse de dégradation du toluène quand le charbon 
macroporeux est ajouté. Cependant, en fin d’expérimentation, la production finale de CO2 est 
plus importante en milieu liquide (témoin), comme le montre le Tableau 3. 
Tableau 3 : Bilan de la production de CO2 (toluène) 
Solution Production de CO2 (µmol) 
HP 202 
NC60 218 
Solution liquide (Liq) 262 
Solution liquide Endogène (Liq Endo) 13 
 
Ces résultats montrent qu’une quantité plus importante de toluène a été consommée ou avec un 
rendement de conversion différent dans le cas où il n’y a pas de charbon actif. Il est alors possible 
qu’une partie du toluène ne soit pas disponible et ne soit pas biodégradé 
 
SUIVI DE LA DEGRADATION DU TOLUENE AU MOYEN DE LA 
CONSOMMATION D’O2 
 
L’évolution de la consommation d’O2 nécessaire pour la minéralisation du toluène est illustrée en 
Figure 3. L’utilisation de la mesure de l’O2 dans la phase gaz est considérée comme étant 




Figure 3 : Evolution de la consommation d’oxygène lors de la dégradation du toluène 
 
La consommation d’O2 augmente en fonction du temps, traduisant la respiration des 
microorganismes. La mesure des concentrations présentées est réalisée par standardisation 
interne (l’azote est le standard interne (SI) ; les concentrations sont recalculées afin que l’azote 
représente 79 % du ciel gazeux). En fin d’expérimentation (après 150 heures), 29 µmoles 
d’oxygène ont été consommées pour la respiration endogène ou pseudo-endogène. La cinétique 
de dégradation est apparemment plus « lente » en présence du charbon microporeux (NC60). La 
consommation d’oxygène est identique dans les deux essais qui mettent en œuvre du CA et elle 
est significativement supérieure en absence de CA (). 
 
Tableau 4 : Bilan de la consommation d’O2 pour le toluène 
Echantillon Consommation de O2 (µmol) 
HP 261 
NC60 280 
Solution liquide (Liq) 322 
Solution liquide Endogène (Liq Endo) 40 
 
Comme illustré dans le Tableau 4, une différence sensible existe entre les consommations d’O2 
mesurées pour les essais dits « milieu liquide » et celles mettant en œuvre le charbon 
macroporeux. Cette différence n’est pas confirmée par le suivi de la consommation d’O2. Ceci 
montre que le suivi de l’évolution du CO2 n’est pas quantitativement représentatif, en instantané, 
du phénomène de biorégénération. En effet, la mesure instantanée du CO2 ne prend pas en 
compte le CO2 dissous, ni celui présent sous une autre forme chimique (carbonates, 
hydrogénocarbonates), dépendante du pH. 
 
MESURE DU PH  
 
Le pH est un facteur qui influence les phénomènes d’adsorption, de biorégénération et la mesure 
du CO2 en phase gazeuse. L’évolution du pH est présentée dans le Tableau 5. 
 
Tableau 5 : Mesure du pH en début et en fin de biorégénération (toluène) 
 pH initial pH final 
Milieu NF ISO 9408 7,75 6,7 
Présence de HP 6,79 6,35 




Malgré l’effet tampon du milieu, le pH évolue au cours de la manipulation. Un lavage préalable 
des charbons actifs a été effectué et les mesures montrent que le lavage n’a pas une grande 
influence sur le pH d’une solution à 1 g.L-1 de CA (Tableau 6). Cette variation ne justifie pas la 
mise en place du lavage des charbons dans le protocole de biorégénération. 
 
Tableau 6 : Influence du lavage des charbons actifs sur le pH initial des solutions 
 Pas de lavage Lavage 
Milieu NF ISO 9408 7,75 7,65 
HP 6,79 7,1 
NC60 7,9 7,69 
 
BILANS DE LA BIOREGENERATION 
 
La quantité de toluène introduite est de 4,33 mg (216 mg.L-1) et une minéralisation complète de 
ce substrat (sans production de biomasse ou intermédiaires métaboliques) conduit théoriquement 
à une production maximale de 329 µmoles de CO2. Les bilans gazeux permettent d’évaluer les 
rendements de minéralisation (répartition du carbone entre catabolisme et anabolisme, c’est-à-
dire production d’énergie et production de biomasse). Ils sont effectués après acidification de la 
solution avec l’acide phosphorique (H3PO4), acide préconisé pour l’indice de phénol d’après la 
norme NF EN ISO 5667-3 (1994) dans le Guide Général pour la Conservation et la 
Manipulation des Echantillons. 
 
Tableau 7 : Bilans de la biorégénération du toluène 















Liq 4,335 261,88 322 92 80 
HP 4,335 202,47 261,23 90 61 
NC60 4,335 218,81 280,24 90 66 
Endo Liq   40,48 84  
 
(1) Mesure finale, après acidification, prise en compte du CO2 dissous et soustraction de la production endogène 
(2) Mesure finale, après acidification 
(3) Quotient respiratoire final, avec prise en compte du CO2 solubilisé 
(4) Rendement de minéralisation (avec soustraction de la production endogène) 
 
 
En considérant que la minéralisation totale du toluène (dans les conditions présentées) aboutit à 
la production de 262 µmoles de CO2, il apparaît que 20 % des 216 mg.L
-1 du toluène ne sont plus 




EVOLUTION DU QUOTIENT RESPIRATOIRE 
 
L’oxygène est utilisé à la fois pour la minéralisation du substrat et la production de biomasse. Le 
quotient respiratoire correspondant au ratio CO2/O2 va permettre de contrôler la stabilité du 
rendement de minéralisation dans les solutions en présence et en absence de charbon actif. Dans 
le cas du toluène, la présence de charbon actif ne modifie pas le quotient respiratoire. Le 
rendement intrinsèque de minéralisation est donc constant et la quantité de CO2 produite ne 




Annexe Chapitre 6 
Modélisation 
ETUDE DE LA SENSIBILITE DES PARAMETRES CINETIQUES DANS LE CAS DU 
BAM 
 
SENSIBILITE A LA VARIATION DU TAUX DE CROISSANCE 
La Figure 4 présente les résultats de simulations de concentration en DMP et en biomasse pour 




Figure 4 : Influence d’une variation de 50 % du taux de croissance sur les profils de concentrations en DMP 
et en biomasse 
A partir du 30ème jour, lors du premier échelon de DMP, une augmentation de 50 % du taux de 
croissance diminue la durée du pic de DMP de 6 à 4 jours, et légèrement la concentration 
maximale en DMP dans le perméat. Au contraire, une diminution de 50 % du taux de croissance 
prolonge la durée du pic de DMP dans le perméat durant 12 jours. Il est à noter qu’une 
diminution de 50 % du taux de croissance semble avoir une influence plus importante qu’une 
augmentation de 50% sur le profil de concentration en DMP en sortie de BAM. Un doublement 
de µ entraîne un doublement de la durée de présence du DMP 
Les profils de concentrations en biomasse montrent qu’une augmentation de 50 % du taux de 
croissance permet un développement de la biomasse plus rapide. Ainsi, la phase exponentielle de 
croissance conduit à une concentration en biomasse significative au 33ème jour. A la fin de la 2nde 
période (fin de l’échelon), la concentration en biomasse simulée est quasiment identique quelque 



















































600 mg.DCO.L-1 qui ne dépend pas de µ mais uniquement du rendement de conversion Y, du 
taux de décès et du flux de DMP traité. 
Lors de la période de carence en DMP, les simulations montrent une diminution identique de la 
concentration en biomasse spécifique durant cette 3ème période, indépendante de µ (contrôlé par 
le taux de décès. La concentration en biomasse est identique pour la référence (qui correspond à 
la simulation précédente) et pour celle réalisée avec un taux de croissance augmenté de 50 %. 
Lorsque le taux de croissance est diminué, la concentration à la fin de cette période est 
légèrement inférieure aux deux autres. 
Lors de la dernière période (concentration en DMP = 125 mg DMP.L-1), le concentration en 
DMP reste nulle pour tous les taux de croissance. La biomasse développée durant les cycles 
précédents est suffisante pour dégrader rapidement le DMP. Les profils de concentrations en 
biomasse sont identiques quel que soit le taux de croissance. La croissance de la biomasse semble 
similaire pour tous les taux de croissance. 
 
SENSIBILITE A LA VARIATION DU TAUX DE DECES 
La Figure 6 présente les résultats de simulations de concentration en DMP et en biomasse pour 
des variations du taux de décès de ± 50 %. 
 
  
Figure 5 : Influence d’une variation de 50 % du taux de décès sur les profils de concentrations en DMP et 
en biomasse 
 
Lors la 1ère période, quel que soit le taux de décès, la concentration en DMP reste nulle. En 

















































de DMP dans l’alimentation, il est alors normal de ne pas observer de croissance de biomasse 
spécifique à la dégradation du composé toxique. 
Lors de la 2nde période, la concentration en DMP augmente en sortie de BAM. Une augmentation 
du taux de décès de 50 % augmente légèrement la durée du pic de DMP dans le BAM par 
rapport à la référence, et une légère augmentation de la concentration maximale en DMP. En 
parallèle la Figure 7 montre que le début de la croissance exponentielle est retardée de quelques 
heures. La biomasse se stabilise alors à une concentration de 400 mg DCO.L-1, inférieure à celle 
de référence (600 mg DCO.L-1). Une augmentation de la 2nde période n’engendrerait pas de 
variation de la concentration en biomasse. Une diminution du taux de décès de 50 % induit une 
diminution de la durée du pic de DMP, ainsi qu’une très faible diminution de la concentration 
maximale en DMP. La Figure 7 montre alors une avance de quelques heures de la phase 
exponentielle de croissance par rapport à la référence. De plus, la concentration en biomasse 
atteinte en fin de 2nde période est plus élevée que celle obtenue avec la simulation de référence. 
Cette concentration n’est pas stabilisée, c'est-à-dire qu’une augmentation de la 2nde période 
induirait une augmentation de la concentration en biomasse. 
Durant la période de carence, la concentration en DMP reste nulle quel que soit le taux de décès. 
La concentration en biomasse diminue lors de cette même période. Plus le taux de décès est 
important, plus la concentration en biomasse en fin de 3ème période est faible. 
Enfin, durant la dernière période, la concentration en DMP reste nulle, même si la charge toxique 
augmente. La concentration en biomasse augmente, mais il n’y a pas de phase de croissance 
exponentielle. Une augmentation de 50 % du taux de décès limite la croissance de la biomasse et 
ainsi induit une stabilisation de la concentration à 500 mg DCO.L-1. Bien que cette période soit 
plus courte que la 2nde, la concentration en biomasse se stabilise, à une valeur supérieure à celle de 
la 2nde période. Une diminution du taux de décès de 50 % induit une forte augmentation de la 
biomasse, et amène à une concentration non stabilisée de 1200 mg DCO.L-1 en fin de dernière 
période. 
 
ETUDE DE LA SENSIBILITE DES PARAMETRES CINETIQUES DANS LE CAS DU 
BAM HYBRIDE 
 
SENSIBILITE AU TAUX DE CROISSANCE 
Dans un premier temps, une variation de ± 50 % du taux de croissance a été appliquée afin de 
voir l’effet de ce paramètre sur le profil de concentration en DMP dans le perméat ainsi que sur la 

















































Figure 6 : Modélisation d'une variation de 50 % du taux de croissance. Influence sur les profils de DMP en 
dans le perméat et de biomasse dans le réacteur 
Durant la 1ère période, il n’y a aucun changement des profils de concentration en DMP ou en 
biomasse car il n’y a pas de DMP en entrée. 
Lors de la 2ème période, une diminution de 50 % du taux de croissance augmente la durée du pic 
de DMP dans le perméat ainsi que la valeur de la concentration maximale, le charbon actif est 
alors saturé et le DMP entrant dans le BAM n’est plus adsorbé. Le pic de DMP apparaît alors 
plus tard que dans le cas du BAM et la concentration maximale atteinte reste plus faible. Le 
développement de la biomasse est plus lent et commence à la fin de la 2ème période et la 
concentration maximale en biomasse est plus faible. La concentration dans la phase liquide 
permettrait alors le développement de la biomasse dans l’ensemble du BAM et non plus 
spécifiquement aux abords des particules de charbon actif. Au contraire, une augmentation du 
taux de croissance permet de diminuer l’intensité et la durée de ce pic. Dans ce cas, le 
développement bactérien serait suffisamment rapide pour limiter la saturation du charbon actif. 
La croissance rapide de la biomasse permet de désorber le charbon actif avant la fin de la 2ème 
période. C’est pourquoi, la concentration en biomasse diminue à partir du 40ème jour. 
Durant la période de carence, la concentration biomasse active diminue assez rapidement lorsque 
le taux de croissance est augmenté de 50 % car il n’y a plus de DMP dans le BAM-H. Lorsque le 
taux de croissance est diminué de 50 %, la chute de la concentration en biomasse est plus faible 
car il reste du DMP au sein du BAM-H. A la fin de cette période, il reste plus de biomasse active 
dans le cas d’une diminution du taux de croissance. 
Lors de la dernière période, la Figure 6 montre que la concentration en DMP reste nulle quel que 
soit le taux de croissance. La concentration en biomasse à la fin de cette dernière période est 




Sensibilité à la constante cinétique d’adsorption 
 
Une variation de ± 50 % de la cinétique d’adsorption a été appliquée au modèle, la Figure 7 












































Figure 7 : Modélisation d'une variation de 50 % de la constante d’adsorption. Influence sur les profils de 
DMP en dans le perméat et de biomasse dans le réacteur 
 
Durant la 1ère période, les profils de concentration en DMP ou en biomasse spécifique ne sont 
pas affectés par les variations car il n’y a pas de DMP en entrée. 
Lors de la 2ème période, une diminution de 50 % de la vitesse d’adsorption, engendre une avance 
de l’apparition de la concentration en DMP dans le perméat. La concentration maximale en DMP 
dans le surnageant est alors plus faible. Le retard d’adsorption engendre une concentration 
résiduelle en DMP dans le surnageant, ce qui permet de favoriser le développement de la 
biomasse spécifique. 
Au contraire, une augmentation de la cinétique d’adsorption réduit la concentration « résiduelle » 
dans le surnageant et limite alors le développement de la biomasse spécifique durant les premiers 
jours de la 2ème période. Tout le DMP s’adsorbe ce qui a pour conséquence une forte 
augmentation de la concentration en DMP dans le perméat, après la saturation du charbon actif. 
La concentration en DMP dans le perméat est alors supérieure à celle observée avec un charbon 
ayant des propriétés cinétiques plus faibles. Toutefois, à la fin de cette période, les concentrations 
en biomasse spécifique et en DMP sont identiques pour les deux charbons actifs. 
Lors de la période de carence en DMP, il y a décès de la population spécifique à la dégradation du 
DMP et les concentrations en biomasse sont identiques pour les deux types de d’adsorbant. 
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Lors de la dernière période, il n’y a pas de DMP dans le perméat, le DMP est donc dégradé ou 
adsorbé. Les profils de concentration en biomasse sont identiques et montrent donc que tout le 
DMP entrant est biodégradé et non pas adsorbé. 
 
Sensibilité à la concentration en charbon actif ou de la capacité maximale d’adsorption 
 
Selon les équations du modèle, faire varier la concentration en charbon actif ou la capacité 
d’adsorption du charbon amène aux mêmes profils de concentrations en DMP ou en biomasse 










































Figure 8 : Modélisation d'une variation de 50 % de la concentration en charbon actif. Influence sur les 
profils de DMP en dans le perméat et de biomasse dans le réacteur 
Durant la 1ère période, il n’y a aucun changement des profils de concentration en DMP ou en 
biomasse spécifique car il n’y a pas de DMP en entrée. 
Lors de la 2ème période, une diminution de 50 % de la concentration en charbon actif amène à une 
saturation rapide du charbon, qui conduit à une augmentation de la concentration en DMP dans 
le perméat en sortie de BAM-H. Au contraire, une augmentation de 50 % de la concentration en 
charbon actif permet de maintenir une faible concentration en DMP dans le perméat. Dans ce 
cas, tout le DMP est adsorbé. En parallèle, la diminution de 50 % de la concentration en charbon 
actif montre que la croissance de la biomasse spécifique est avancée de 2 jours, car plus de DMP 
est disponible. La Figure 8 montre que concentration en biomasse maximale atteinte avec moins 
de charbon actif est moins importante. Puis, lors de cette 2ème période, la concentration en 
biomasse spécifique diminue, après la concentration de tout le DMP adsorbé. Dans le cas d’une 
forte concentration en charbon actif, le développement de la biomasse est retardé et la 
concentration maximale en biomasse spécifique est supérieure, car plus de DMP est stocké dans 
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le BAM-H. Après avoir dégradé tout le DMP adsorbé, la concentration en biomasse spécifique 
diminue. 
Lors de la 3ème période, quelle que soit la concentration en charbon actif, il n’y a pas de DMP 
dans le perméat et la concentration en biomasse diminue. La concentration en microorganismes à 
la fin de cette période est identique pour toutes les concentrations en charbon actif. 
Durant la dernière période, où la concentration en DMP est de 125 mg.L-1, il n’y a pas de DMP 
dans le perméat et les profils de concentration en biomasse sont identiques, pour toutes les 
concentrations en charbon actif. La cinétique de biodégradation est alors plus rapide que la 




La Figure 9 présente les performances épuratoires ainsi que les expériences respirométriques 




Figure 9 : Variation des concentrations en DMP en entrée et en sortie de BAM-H (gauche), Variation de 
l’activité respiratoire des microorganismes après injection du DMP (droite), pour un age de boue de 40 
jours 
 
Les résultats présentés sur la Figure 9 montre des résultats proches de ceux obtenus durant le 
cycle à 20 jours d’âge de boue. L’expérience respirométrique réalisée à la fin de la 1ère période 
montre qu’il faut 45 heures pour dégrader complètement le composé toxique. Un double pic 
apparaît durant cette expérience respirométrique. La biomasse n’est pas acclimatée, mais le 
charbon actif permet de protéger la biomasse et empêche une importante lyse cellulaire. 
Lors de la 2ème période, la concentration en DMP en sortie de BAM-H est toujours inférieure à 1 


















































période d’acclimatation pour atteindre des performances épuratoire élevées (> 99%). 
L’expérience respirométrique réalisée en parallèle montre qu’au 35ème jour, le temps de 
dégradation du DMP a diminué. Toutefois, il y a toujours croissance de la biomasse et le temps 
de dégradation reste supérieur à celui observé dans le cas du BAM et comparable avec 
l’expérience à 20 jours d’age de boue. Au début de la période de carence, aucune désacclimatation 
de la biomasse n’est observée. En effet, lors de l’expérience respirométrique réalisée au 51ème jour, 
la durée de dégradation du DMP reste presque identique à celle observée au 35ème jour.  
Lors de la dernière période, la concentration en DMP en sortie est maintenue inférieure à 1 mg 
DMP.L-1. Au début de la dernière période (55ème jour), le taux de désacclimatation est assez 
important. La  quantité de biomasse acclimatée est relativement faible à la fin de la dernière 




Seul un suivi de la pression transmembranaire a été réalisé pour caractériser le colmatage de la 















Figure 10 : Variation de la PTM en fonction du temps dans le BAM hybride 
 
La pression transmembranaire reste constante durant toutes les périodes. L’injection de DMP 
n’engendre pas d’augmentation du colmatage de la membrane. Comme dans le cas précédent, le 
DMP est adsorbé par le charbon actif et évite l’inhibition de la biomasse et le relargage de 
polymères dans le surnageant, promoteurs de colmatage (cf. chapitre 5). De plus les résultats 
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précédents ont montré qu’une augmentation de la durée de contact entre le charbon actif et la 
boue permettait de mieux structurer le dépôt et de diminuer la résistance spécifique de la boue. 
 
Comme pour le BAM et le BAM hybride à 20 jours d’âge de boue, une gangue de boue a été 
observée au niveau du faisceau membranaire. D’un point de vue colmatage cette gangue ajoute 
une résistance supplémentaire, mais peut également servir à protéger la membrane contre un 
colmatage par les protéines. Dans le cas du BAM hybride, cette gangue est formée de bactérie et 





Le profil de concentration en DMP dans le perméat a été modélisé et comparé aux valeurs 
expérimentales mesurées pour un âge de boue de 40 jours. La Figure 11 présente également le 
























Figure 11 : Profils de concentration en DMP en entrée et en sortie de BAM-H. Comparaison des valeurs 
modélisées et expérimentales. Profil de concentration en biomasse spécifique à la dégradation du DMP 
 
Durant la 1ère période, il n’y a pas de DMP en sortie de BAM et la concentration en biomasse 
spécifique reste faible. 
Lors de la deuxième période, la concentration en DMP dans le perméat augmente à partir du 
35ème jour, jusqu’à une concentration de 12 mg DMP.L-1 au 40ème jour. Durant cette période, le 
charbon actif est saturé et n’adsorbe plus de DMP. Le profil de concentration en biomasse 
montre que la croissance ne commence qu’à partir du 40ème jour, c'est-à-dire quand la 
























montrent pas la saturation du charbon et l’augmentation de la concentration en DMP dans le 
perméat. Ceci laisse supposer qu’expérimentalement le charbon actif n’est pas saturé, et qu’une 
biomasse s’est développée pour dégrader le DMP. La concentration en biomasse est ensuite 
suffisante et la cinétique de dégradation devient plus rapide que la cinétique d’adsorption. 
Lors de la 3ème période, il n’y a pas de DMP dans l’alimentation, il y a donc décès et diminution de 
la concentration en biomasse. 
Enfin, durant la dernière période, l’alimentation en DMP engendre une augmentation de la 
concentration de la biomasse qui est alors capable de dégrader la totalité du DMP. 
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global bh bdmp Ydmp mudmp Ksdmp Qe Ce V Qp Cocde muh Y Ks k1 k2 K n cm qmax 
 



























































'Fin de la période 1' 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
% 2ème période 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
Ce=90*2.6; 






















'Fin de la période 2' 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
% 3ème période 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
Ce=0; 























'Fin de la période 3' 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
% 4ème période 
%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%%% 
Ce=120*2.6; 






















































































































wk1write('model-respiro',[t(1:100:end)' Xstoc1(1:100:end,:) Xstoc2(1:100:end,:) 
Xstoc3(1:100:end,:) Xstoc4(1:100:end,:)]) 
wk1write('model-profil',[(T(1:100:145000)/24)' (X(1:100:145000,2)/2.6) X(1:100:145000,1) 
X(1:100:145000,3)]) 
 
